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[Fi(+)] Referenzparzelle: 55jähriges Fichtenaltholz in fortgeschrittener Bestandesauflösung
[LUG] Versuchsanlage zur Waldneugründung “Lugstein“
Parzellen der Versuchsanlage [LUG]:
[Bi] Kulturparzelle mit Birke
[Bi D] gekalkte Kulturparzelle mit Birke
[Eb] Kulturparzelle mit Eberesche
[Eb D] gekalkte Kulturparzelle mit Eberesche
[Fi] Kulturparzelle mit Fichte
[Fi D] gekalkte Kulturparzelle mit Fichte
[Sz] Sukzessionsparzelle ohne waldbauliche Behandlung
[Sz D] gekalkte Sukzessionsparzelle ohne waldbauliche Behandlung
[KAB] Versuchsanlage zur Waldumbau “Kahleberg“
Parzellen der Versuchsanlage [KAB]:
[Bu] Kulturparzelle mit Buche
[Bu D] gekalkte Kulturparzelle mit Buche
[Lä] Kulturparzelle mit Birke
[Lä D] gekalkte Kulturparzelle mit Birke
LM Lebend(bio-)masse
TM Trocken(bio-)masse
{ ... } arithmetischer Mittelwert { x }
VA Varianzanalyse
CCA Kanonische Korrespondenzanalyse („canonical correspondence analysis“)
DCA „entstörte“ Korrespondenzanalyse („detrended correspondence analysis“)
p Signifikanzniveau
ME metabolischer Äquivalenzwert (bei 10° C)
EM Con. metabolischer Äquivalenzwert, bezogen auf den Rauminhalt eines Minicontainers
[mJ × 3,22 cm –3 × h –1 (bei 10° C)]
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1 EINLEITUNG
Gegen Ende des 18. Jahrhunderts befanden sich die Wälder des Erzgebirges in einem desolaten
Zustand. Durch die im Spätmittelalter zur Blüte gekommene Bergbau- und Hüttenindustrie
bereits stark zurückgedrängt, waren die verbliebenen Waldrelikte extrem übernutzt, devastiert
und degeneriert (THOMASIUS 1994, 1995). Die desaströse Situation eines nicht mehr zu decken-
den Holzbedarfs zwang Anfang des 19. Jahrhunderts zur rigorosen Durchsetzung einer geregel-
ten Forstwirtschaft, als deren Folge die ehemals laubholzreichen Waldstandorte großflächig in
gleichaltrige Fichtenreinbestände umgewandelt wurden (HEMPEL 1983, THOMASIUS 1994). Die
Beibehaltung entsprechender Bewirtschaftungsformen führte in Verbindung mit einem extremen
Anstieg der atmosphärischen SO2-Belastung seit den 60er Jahren des 20. Jahrhunderts zu immer
gravierenderen Waldschäden. Zu Beginn der 80er Jahre gipfelte diese Entwicklung schließlich
im flächigen Absterben der Fichte in den Hoch- und Kammlagen des Osterzgebirges. Durch
Bestandesauflösung und vorzeitigen Abtrieb fielen allein in den Kammlagen bis in die 90er Jahre
mehr als 11.300 ha Waldfläche kahl (LAF 1993, WICKEL 1996).
Da voranbaufähige Fichtenaltbestände in der besonders betroffenen Kammlagen-Region flächen-
deckend vernichtet waren, mußten tragfähige Waldbaustrategien zur Wiederbewaldung der
Kahlflächen und zur Umwandlung absterbender Fichtenaltholzreste die heimischen Vorwald-
bildner einbinden (TESA  1995, THOMASIUS 1996). Die Integration immissionstoleranter
Pionierbaumarten wie Birke, Eberesche, Aspe und Salweide war hierbei sowohl im Zusammen-
hang mit den Strahlungs- und Frostschutzbelangen der Zielbaumarten als auch vor dem Hinter-
grund einer notwendigen Sanierung der Nährstoffkreisläufe erforderlich (BARTELT 1998).
Wegen des hohen Konkurrenzdruckes der Bergreitgras- und Drahtschmielenrasen stellten sich
die anemochoren Mineralbodenkeimer aus eigener Kraft jedoch nur zögerlich ein
(BENABDELLAH 1996, WICKEL et al. 1998). Diese Ausgangssituation machte die Entwicklung
regional angepaßter Waldbaukonzepte erforderlich, die unter den klimatischen, geopedo-
logischen und immissionsbedingten Prämissen des Osterzgebirges einer umweltgerechten, multi-
funktionalen Forstwirtschaft genügen und eine hinreichende ökosystemare Stabilität garantieren
konnten (BRAUN 1995, MOSANDL 1996, THOMASIUS 1996, WICKEL et al. 1998).
In experimentellen Ansätzen wurden im Rahmen des BMBF-Forschungsverbundes „ERZ“
praxisnahe Verfahren zum Anbau von Vor- und Zielbaumarten auf Kammlagen-Standorten
untersucht (Abschlußberichte s. NEBE 1995, NEBE et al. 1998a). Eine Strategie verfolgte hierbei
die Beschleunigung vegetationssukzessionaler Prozesse über Pflanzung und Saat, um binnen
kurzem einen Vorwald zu etablieren, unter dessen Schirm später Zielbaumarten über Voranbau
eingebracht werden können. Ein alternatives Konzept beruhte auf einer unmittelbaren Einbrin-
gung von Zielbaumarten bei gleichzeitiger Förderung der Weichlaubhölzer über standort-
meliorative Maßnahmen mit dem Effekt, daß Zielbaumindividuen von den Pionierbäumen
zunächst schützend umwachsen werden.
Die entscheidende Frage, ob mit solchen Schritten der Aufbau stabiler, nachhaltig funktions-
fähiger Waldbestände zuverlässig gelingen kann, dürfte anhand waldwachstumskundlicher,
ernährungsphysiologischer und bodenchemischer Gesichtspunkte allein allerdings kaum
zufriedenstellend prognostizierbar sein. Eine Vorhersage der langfristigen Erfolgsaussichten
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derartiger Bemühungen macht die anhaltende Sicherstellung aller systemtragender Funktions-
komponenten über geeignete Vorgehensweisen bereits in der Planungsphase erforderlich. Wegen
der zentralen Bedeutung für die Aufrechterhaltung der vielfältigen Versorgungsfunktionen des
Bodens ist hierbei dem Destruentensystem wesentliche Bedeutung beizumessen, da nur die
dauerhafte Funktionsfähigkeit dieses Ökosystemkompartiments eine anhaltend günstige
Nährstoffbereitstellung für die Primärproduzenten garantieren kann (CADISCH & GILLER 1997,
PETERSEN & LUXTON 1982, SWIFT et al. 1979).
Maßgebliche Komponente des Destruentensystems sind saprophage Invertebraten, die boden-
physikalische Eigenschaften wie Porenvolumen und Aggregatgefüge beeinflussen und an den
Humifizierungs- und Mineralisierungsvorgängen beteiligt sind (z.B. ANDERSON & MACFADYEN
1976, BECK 1993, BRUSSAARD 1998, SCHAEFER 1996). In sauren Rohhumusböden, wie sie in
den Kammlagen des Osterzgebirges vorherrschen, ist das Leistungsprofil der Destruentenfauna
durch einen weitgehenden Ausfall bestimmter funktioneller Gruppen (v.a. Bodenwühler, größere
Fragmentierer) andererseits eingeschränkt (HUHTA et al. 1998b). Charakteristisch ist hier die
überragende metabolische Dominanz einer an saure Milieuverhältnisse und spezifische Streu-
qualitäten angepaßten Mikroflora, deren Leistungsvermögen durch mikrophytophage Vertreter
der Mikro- und Mesofauna regulatorisch beeinflußt wird (VISSER 1985, KANEKO et al. 1998). In
borealen und temperierten Wäldern saurer Standorte zählen insbesondere die mesofaunistischen
Taxa Enchytraeidae, Oribatida und Collembola zu jenen Protagonisten, welche die Stoffumsatz-
leistungen der Mikroorganismen fördern und Nährstofffreisetzungs- und Humifizierungsprozesse
auf diesem Wege begünstigen (LAVELLE 1994, PETERSEN & LUXTON 1982, HUHTA et al. 1998b).
Vor dem Hintergrund der übergeordneten Zielsetzung des Forschungsverbundes „ERZ“, eine
dauerhafte Stabilisierung zukünftiger Kammlagen-Waldbestände über situationsgerechte Wald-
baukonzeptionen zu erreichen, fokussiert vorliegende Arbeit auf die bodenzoologisch-
ökologischen Auswirkungen nachstehender Maßnahmenkomplexe, die auf zwei Versuchs-
anlagen im Staatswaldbereich des Forstamtes Altenberg vergleichend untersucht wurden:
1. Waldneugründung: Beschleunigung der Wiederbewaldung vergraster Kahlflächen durch
Pflanzung von Fichte (Picea abies (L.) KARST.) bzw. von den Ersatzbaumarten Eberesche
(Sorbus aucuparia L.) oder Birke (Betula pendula ROTH) bei gleichzeitigem Zulassen der
sekundären Sukzession; Erleichterung der Wiederbewaldung durch Zäunung der Versuchs-
anlage und einer teilweisen Kalkung der Versuchspflanzungen.
2. Waldumbau: Buchen- bzw. Lärchenanpflanzung (Fagus sylvatica L.; Larix decidua MILL. /
L. kaempferi (LAMB.) CARR.) nach dem Abtrieb letaler Fichtenvorbestände und einem
flächigen Oberbodenabschub zwecks Konkurrenzunterdrückung der Gräser und einer Begün-
stigung anfliegender Weichlaubhölzer; als weiteres Versuchsglied Kalkung zur Verbesserung
der Pflanzenernährung und einer zusätzlichen Förderung des Weichlaubholzaufkommens.
Zur Abschätzung von Veränderungs- bzw. Entwicklungstendenzen der Destruentengemein-
schaften wurde ein einfacher chronosequentieller Ansatz („space for time“-Analyse) herange-
zogen. Hierbei diente ein 55jähriger, in Auflösung befindlicher Fichtenreinbestand, der die mut-
maßlichen Ausgangsverhältnisse vor dem Einfluß der experimentellen waldbaulich-meliorativen
Maßnahmensätze auf den Versuchsanlagen repräsentierte, als Korrelations- bzw. Referenzfläche.
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Einen Schwerpunkt der zoologischen Evaluierung bildete die Familie Enchytraeidae als Vertre-
ter der an das Bodenadhäsionswasser gebundenen Lebewelt. Intensiv wurde außerdem das
Taxon Oribatida bearbeitet, welches stellvertretend für die „bodenluftlebende“ Mesofauna unter-
sucht wurde und für das mit gebietsbezogenen Arbeiten von MÄRKEL (1958a) und SCHWALBE
(1991) wichtiges historisches Datenmaterial vorlag. Mit geringerer Bearbeitungsintensität
wurden darüber hinaus die Lumbricidae auf Artebene und das Taxon Collembola auf Gattungs-
ebene in die freilandökologische Evaluierung einbezogen. Wesentliche Ziele der Studie waren
die Aufklärung von Auswirkungen der waldbaulich-meliorativen Maßnahmenkomplexe auf
die Struktur der Destruentengemeinschaft anhand populationsökologischer und biozönologi-
scher Parameter (Arten-/Gruppenspektrum, Siedlungsdichte, Biomasse, Arten-/Dominanten-
identität, Dominanzstruktur, Dominanz-Diversitäts-Verteilung),
die Ergründung von Einflüssen der waldbaulich-meliorativen Maßnahmen auf die Funktion
der Destruentengemeinschaft anhand trophischer Relationen und des potentiellen meta-
bolischen Leistungsvermögens,
die Erfassung der relativen Bedeutung von Umweltfaktoren, welche die Destruentengemein-
schaft infolge der waldbaulich-meliorativen Maßnahmensätze prägen.
Weiterhin wurde in einem freilandexperimentellen Ansatz Fragen zur Streuspezifität der
Dekompositionsgeschwindigkeit und zur Bedeutung der spezifischen Streuqualität von Birke,
Eberesche, Fichte und Europäischer Lärche als Habitat- und Nahrungsressource für die oben
angeführten Destruententaxa nachgegangen. Schwerpunkte des diesbezüglichen Interesses
fokussierten speziell auf
sukzessionalen Besiedlungsvorgängen der Taxa in Abhängigkeit von der Streuqualität
(Besiedlungsgeschwindigkeit, Arten-/Gruppenspektrum, Dominanzstruktur),
substratspezifischen Wohndichten bzw. Biomassen, trophischer Relationen und meta-
bolischer Umsatzpotentiale in Abhängigkeit von der Expositionsdauer,
der Erfassung und Differenzierung regionaltypischer Abbauraten der exponierten Substrate
als synergistischem Ergebnis von Invertebratenfauna und Mikroorganismen.
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2 UNTERSUCHUNGSGEBIET UND VERSUCHSANLAGEN
2.1 Naturräumliche Zuordnung des Untersuchungsgebietes
Die Untersuchungen wurden etwa 30 km südlich von Dresden in den Kammlagen des sächsi-
schen Osterzgebirges im Bereich zwischen Zinnwald, Rehefeld und Altenberg durchgeführt.
Nach der forstlichen Regionalgliederung von SCHWANECKE & KOPP (1996) bildet das auf orealer
Stufe gelegene Untersuchungsgebiet einen Teil der Südabgrenzung des Wuchsbezirkes „Öst-
liches Oberes Erzgebirge“, zu dem neben den Kammlagen auch die Hochlagen der Nordab-
dachung des Osterzgebirges gehören. Die Höhenlage reicht von etwa 720 m ü. NN bei Altenberg
Abb. 1: Lage des Untersuchungsgebietes und der Versuchsanlagen „Lugstein“ ([LUG]) und „Kahleberg“
([KAB]). Südlich der Versuchsanlage [KAB] befindet sich auch der Referenzflächenstandort [Fi(+)]
(s. Kap. 2.7).     (Ausschnitt aus TK 1 : 25.000, Blatt 5248 „Altenberg“; LANDESVERMESSUNGSAMT SACHSEN 1995, verändert)
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bis auf 905 m ü. NN am Gipfel des „Kahleberg“ (Abb. 1). Nach HEMPEL (1983) bildet der Her-
zynische Fichten-Bergwald (Piceetum hercynicum = Wollreitgras-Fichtenwald [Calamagrostio
villosae-Piceetum]) die potentiell natürliche Waldgesellschaft.
2.2 Geologie und bodenkundliche Charakterisierung
Das Erzgebirge formierte sich im Tertiär aus bereits im Paläozoikum entstandenen, variszisch
(SW-NO) streichenden Gesteinsmassen. Zwischen die aus ordovizischen und präkambrischen
Sedimenten unter Druck entstandenen Metamorphite (Phyllite, Quarzphyllite, Glimmerschiefer,
Graugneisen, Grauwackengneisen) drangen im Bereich des heutigen Osterzgebirges Granite,
Quarzporphyre (= Rhyolith) und Granitporphyre als magmatische Ergüsse vor. Nach der voll-
ständigen Einrumpfung des alten variszischen Gebirges zu Beginn des Tertiärs brach im Süden
der Egertalgraben (Ohretal) ein. Die Abbruchkante bildet den Erzgebirgskamm, der schroff zum
Ohretal abfällt und heute die geographische Landesgrenze zu Tschechien bildet. Gleichzeitig
kippte die erzgebirgische Erdkrustenscholle nach Norden hin ab und bildete die breite Nord-
abdachung aus (PIETZSCH 1956). Die Entwässerung des Areals folgt dem allmählichen Abfall in
nördliche Richtung. Das Untersuchungsgebiet wird über die Vorfluter „Wilde Weißeritz“ und
„Müglitz“ entwässert.
Der überwiegende Teil des Untersuchungsgebietes liegt auf „Teplitzer Quarzporphyr“. Er ist ex-
trem arm an Phosphor (0,3 g kg-1 P2O5), arm an Erdalkaliionen (3 – 4 g kg-1 MgO + CaO), aber
reich an Kalium (50 g kg-1 K2O) (NEBE 1970). Über dem Grundgestein entwickelten sich aus
Verwitterungsprodukten periglaziale Schuttdecken, differenziert in Basisfolge, Hauptfolge und
Deckfolge (HUNGER 1994). Im Bereich der Hoch- und Kammlagen stellt als genetisch jüngste
Schicht die kaolinitreiche, extrem schwach mit Erdalkaliionen ausgestattete Deckfolge
(THALHEIM & FIEDLER 1990) das Ausgangssubstrat für die Bodenbildung (FIEDLER et al. 1990,
NEBE et al. 1996b). Hieraus entstanden nährstoffarme, sorbtionsschwache Podsole mit geringem
sandig-schluffigen Feinbodengehalt und sehr hohem Skelettanteil. Mit einem Flächenanteil von
etwa 85 % dominiert in den Hoch- und Kammlagen – so auch im Untersuchungsgebiet – „Alten-
berger Porphyr-Podsol“ (SCHWANECKE 1993). Daneben existieren über vernäßten Flachmulden
anmoorige Staugleye-Böden armer Trophie, auf denen sich teilweise Hochmoore entwickelten.
Bewaldete Bereiche des Untersuchungsgebietes sind durch feinhumusreiche, oft mächtige Roh-
humusauflagen geprägt. Sofern in jüngster Vergangenheit nicht Kompensationskalkungen
durchgeführt wurden, ist das Bodenmilieu extrem sauer. In den Auflagehorizonten wird der
Tab. 1: Bodenkundliche Charakterisierung des unmeliorierten „Altenberger Porphyr-Podsols“.
(nach NEBE et al. 1998c; Elementgehalte C, N, P, K, Na, Ca, Mg, Fe, Al, Mn  in g kg-1; s.a. Kap. 2.7)
pHH20 pHKCl C/N C N P K Na Ca Mg Fe Al Mn S
Of 3,800 3,000 24,80 469 18,9
Oh 3,700 2,900 26,40 378 14,3 0,3 18,4 1,7 0,4 0,8 7,1 41,4 0,08 0,2
Ah 3,500 2,800 26,30 71 2,7
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Fe/Al-Pufferbereich, im Mineralboden der Al-Bereich erreicht (Tab. 1, s.a. Kap. 2.7). Die
Basensättigung liegt in der Regel unter 5 %, wobei Natrium- und Kaliumionen hohe Anteile
stellen (NEBE et al. 1996b). Dagegen ist der Vorrat an austauschbaren Erdalkaliionen weitgehend
erschöpft. Die Sättigung beträgt weniger als 3 % (NEBE et al. 1998b, c). Nach NEBE (1994) hält
die Versauerungstendenz trotz des seit Anfang der 90er Jahre des 20. Jahrhunderts rückläufigen
atmogenen Säureeintrags (Kap. 2.4) an, weil gleichzeitig die Deposition basischer Flugaschen
stark abnahm. Darüber hinaus weist das C/N-Verhältnis der organischen Substanz mit Werten
zwischen 21 und 26 auf nicht unerhebliche N-Einträge hin (NEBE et al. 1998b).
2.3 Klima
Aufgrund der höheren Kontinentalität ist die Jahresdurchschnittstemperatur im Osterzgebirge
geringer als in den westlich vorgelagerten Mittelgebirgen (GOLDBERG et al. 1998). Sie schwankt
in den Kammlagen zwischen 4,0 und 5,0 °C (FLEMMING 1993, GOLDBERG et al. 1998). Lokale
kleinräumige Unterschiede beruhen auf dem kuppen- bis sattelförmigen Relief und daraus resul-
tierenden Kaltluftabflüssen (GOLDBERG & BERNHOFER 1998). Basierend auf den Monatssummen
wird das Temperaturmaximum im Juli, das Minimum im Januar erreicht. Als höchste und nied-
rigste absolute Temperatur wurden von der Station des Deutschen Wetterdienstes Zinnwald-
Georgenfeld (877 m ü. NN) + 31,2° C bzw. – 30,2° C gemessen.
Die jährlichen Niederschlagssummen variieren im langjährigen Mittel um 1.100 bis 1.150 mm
(FLEMMING 1993, GOLDBERG & BERNHOFER 1998, JUNGHANS 1965). Dieses vergleichsweise
geringe Jahresmittel ist eine Folge von Abschirmungseffekten durch das Westerzgebirge, das
Fichtelgebirge und den Böhmerwald (GOLDBERG et al. 1998). Das monatliche Niederschlags-
maximum wird mit etwas über 100 mm gewöhnlich im Juli, das Minimum mit ca.
64 mm im Februar erreicht. Nur wenig Niederschläge fallen auch im März (67 mm) und Oktober
(68 mm; Meßstation Zinnwald-Georgenfeld; Daten aus PESCHKE et al. 1995 bzw. GOLDBERG &
BERNHOFER 1998). Zwischen November und April gehen 50 – 70 % des Niederschlags als
Schnee nieder. Eine geschlossene Schneedecke liegt während 120 – 140 Tagen (FLEMMING
1993). Abbildung 2 zeigt den von der automatischen Klimameßstation des Instituts für Hydro-
logie und Meteorologie der TU Dresden „Lugstein“ (880 m ü. NN; 500 m Entfernung zur Station
Zinnwald-Georgenfeld) aufgezeichneten Temperatur- und Niederschlagsverlauf für den Unter-
suchungszeitraum. Aufgrund der geringen räumlichen Entfernung ist dieser Datenbestand auf die
Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] (Entfernung: 1 km) unmittelbar übertragbar.
Die Nebelhäufigkeit steigt von 100 – 160 Tage bei 800 m ü. NN auf etwa 200 Nebeltage bei
900 m ü. NN an. Vor allem im Winterhalbjahr führt in den Waldbeständen die Interzeption von
Nebel zu zusätzlichen Niederschlägen von 200 mm und mehr (FLEMMING 1993). Aufgrund der
Nebelhäufigkeit weist die UV-Einstrahlung im Untersuchungsgebiet deutlich geringere Werte
auf, als nach dessen Höhenlage zu erwarten wäre (GOLDBERG et al. 1998). Der mittlere Jahres-
betrag der Nettoglobalstrahlung liegt bei ungefähr 35 W m-2 (FLEMMING 1993).
Auf exponierten Freiflächen der Kammlagen herrschen mit ca. 7 m s-1 hohe mittlere Wind-
geschwindigkeiten (FLEMMING 1993, GOLDBERG et al. 1998). Die Hauptwindrichtung ist West
bis Nordwest, gefolgt von Winden aus dem Böhmischen Becken im Süden.
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2.4 Immissionsbelastung
Nach dem weitgehenden Zusammenbruch der ehemaligen DDR-Großindustrie bestimmen atmo-
gene Einträge aus dem Böhmischen Becken heute maßgeblich das Immissionsgeschehen im
Untersuchungsgebiet (GOLDBERG et al. 1998, REUTER & WIENHAUS 1995).
Trotz rückläufiger Immissionen seit Anfang der 90er Jahre zählte Schwefeldioxid jedoch auch
während des Untersuchungszeitraums zu den wichtigsten Luftschadstoffen. Allerdings lagen
nach Daten der Station Zinnwald-Georgenfeld zwischen 1991 – 1996 die Jahresmittelwerte mit
ungefähr 40 µg SO2 m-3 deutlich unter den durchschnittlichen Depositionen der 60er Jahre
(z.T. > 200 µg m-3) bzw. den 70er und 80er Jahren ( x  71 µg m-3; jedoch z.T. extreme Belastungs-
spitzen; LIEBOLD & DRECHSLER 1991, REUTER & WIENHAUS 1995, ZIMMERMANN et al. 1998).
In den Jahren 1997 und 1998 ging die SO2-Belastung mit Jahresmitteln von 29 bzw. 20 µg m-3
dann weiter zurück (1).
Nach ZIMMERMANN et al. (1998) hängt der zu beobachtende Rückgang mit fortschreitenden Sa-
nierungsmaßnahmen tschechischer Braunkohlekraftwerke, aber auch mit günstigen meteorologi-
schen Bedingungen in diesem Zeitraum zusammen. Beim Abströmen südlicher Luftmassen über
den Erzgebirgskamm nach Auflösung von Inversionswetterlagen im Böhmischen Becken werden
jedoch nach wie vor hohe SO2-Spitzenkonzentrationen (z.B. max. Tagesmittel der Station Zinn-
wald-Georgenfeld im Winter 1995/96: 458 µg m-3) gemessen. Zudem belegen erste Ergebnisse
von Nebelwasseranalysen, daß mit aus dem Böhmischen Becken aufsteigenden Inversionsnebeln
( x 1985 – 1991: 29 kg ha-1 a-1, 1992-1998: 11,7 kg ha-1 a-1) ein Vielfaches an SO2 in das Unter-
suchungsgebiet gelangt als auf dem Immissionsweg der Niederschlagsdeposition. Ähnliches gilt
für die NO3- und NH4-Deposition (s.u.) (ZIMMERMANN et al. 1998). Vor allem bedingt durch
klimatische Parameter (Variationsamplitude der Windgeschwindigkeit und Windrichtung, Häu-
figkeit von Inversionswetterlagen und Niederschlagsereignissen) unterlagen die Jahresmittel mit
36 – 61 µg m-3 zwischen 1991 und 1996 erheblichen Schwankungen (ZIMMERMANN et al. 1998).
Die mittlere Protonenkonzentration der Freiflächenniederschläge lag in den Jahren 1997 und
1998 zwischen pH 4,5 – 4,7. Diesen Werten entsprechen im geschlossenen Bestand aufgrund der
Filterwirkung des Kronendaches etwa 0,5 Einheiten niedrigere pH-Werte. Im Winter 1997/98 lag
die Azidität von Nebelwässern bei durchschnittlich pH 4,8, wobei Spitzenbelastungen bis pH 3,3
festgestellt wurden (ZIMMERMANN et al. 1998).
Die Jahresmittel der Stickstoffeinträge über nasse und trockene Deposition (ohne Nebel) betru-
gen zwischen 1985 und 1998 6,6 kg ha-1 für Nitrat-Stickstoff und 8,5 kg ha-1 für Ammonium-
Stickstoff, wobei längerfristige Trends nicht ersichtlich sind. Nach NEBE (1996) wechselt der
Schadimmissions-Charakter gegenwärtig vom SO2-betonten zum N-betonten Belastungstyp. In
Relation zur Größenordnung andernorts in Mitteleuropa gemessener Werte der Stickoxid-
Immission ist die Belastung indes als vergleichsweise gering einzuschätzen. Die Jahres-
mittelwerte der NO2-Konzentration bewegten sich von 1991 bis 1998 zwischen 9 – 19 µg m-3
 (1)   Für Reinluftgebiete gelten 4-8 µg m-3 a-1 als typisch (KINDERMANN et al. 1993). In „empfindlichen“ Ökosystemen sind nach
Angaben der UN/ECE (1993) 20 µg m-3 a-1 als kritische Konzentration anzusehen. Die unempfindlichsten Vegetationsformen
können maximal 500 µg SO2 m-3 a-1 tolerieren (UN/ECE 1993).
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(max. Tagesmittel Zinnwald, 1996: 59 µg m-3). Die NO-Werte lagen bei 1 µg m-3, einem für
siedlungsferne Gebiete typischen Wert (Daten und Bewertung nach ZIMMERMANN et al. 1998).
Wie für Mitteleuropa typisch stieg die Ozonbelastung in den letzten Jahren an. Die jährlichen
Mittelwerte der Jahre 1995 – 1998 schwankten zwischen 58 – 70 µg m-3. Dabei bewegten sich
die maximalen Tageswerte in den Sommermonaten zwischen 150 – 180 µg m-3. Die Immission
von Schwermetallen spielt im Untersuchungsgebiet kaum eine Rolle (ZIMMERMANN et al. 1998).
2.5 Nutzungsgeschichte
Als natürliche Waldgesellschaft dominierte in den Kammlagen des Osterzgebirges ursprünglich
der Wollreitgras-Fichtenwald, der sich durch die Vorherrschaft der Fichte und Beimischung von
Eberesche, Moorbirke und Karpatenbirke auszeichnete (HEMPEL 1983, REINHOLD 1944). Aus-
nahmen bildeten lediglich Felsformationen und Hochmoore über vernäßten Senken und Mulden.
Im Gegensatz zu anderen Erzgebirgsregionen erfolgte die Erschließung der Kammlagen erst mit
der Intensivierung des Erzabbaus zu Beginn des 15. Jahrhunderts (HEMPEL 1983, THOMASIUS
1995) Während des 16. Jahrhunderts erreichte die Bergbauindustrie ihren vorläufigen Höhe-
punkt, der mit großflächigen Rodungen, der Expansion von Folgeindustrien (Hammerwerke,
Schmelzhütten etc.), Holzflößerei und einem energischen Ausbau der Infrastruktur einherging.
Begleitet von einer starken Bevölkerungszunahme stieg der Holzbedarf in dieser Zeit enorm an
(THOMASIUS 1995). Auch die Ansiedlung böhmischer Exulanten im 17. Jahrhundert war von
ausgedehnten Rodungsaktionen begleitet (HEMPEL 1983, THOMASIUS 1994, 1995).
Bereits zur Zeit des „Dreißigjährigen Krieges“ waren die Wälder des Untersuchungsraumes
durch wenig planmäßigen Abtrieb extrem zurückgedrängt, die verbliebenen Bestände durch
Harz- bzw. Pechgewinnung, Streunutzung, intensiver Waldweide und zu hohen Wildbeständen
überwiegend stark devastiert und degeneriert (HEMPEL 1983, THOMASIUS 1994, 1995). Die akute
Brennholzknappheit führte Ende des 17. Jahrhunderts sogar zu einer Birkenniederwaldwirtschaft
beachtlichen Ausmaßes (HEMPEL 1983). Die Ausbeutung der Holzreserven und anderer forst-
licher Produkte mündete letztlich in der „Erschöpfung kammnaher Wälder“ (Zit. HEMPEL 1983).
Aufgrund der großräumigen Verödung und eines gleichzeitig unverändert riesigen Holzbedarfs
etablierte sich in der zweiten Hälfte des 18. Jahrhunderts nach und nach eine geregelte, vom
Prinzip der Nachhaltigkeit geleitete Forstwirtschaft. Der Grundsatz einer nachhaltigen Nutzung
spiegelte sich in der Holznutzungsplanung, in Verfahren zur artifiziellen Wiederbewaldung und
Verjüngung sowie in einer schlagweise ausgerichteten Hochwald- und Kahlschlagwirtschaft
wider (THOMASIUS 1995). Aus der Umsetzung der forstlichen Reinertragslehre mit der primären
Zielstellung einer deutlichen Vorrats- und Nutzmengensteigerung resultierte ab Mitte des
19. Jahrhunderts eine von altersgleichen Fichtenreinbeständen dominierte, naturferne Wald-
struktur (BITTER et al. 1998, THOMASIUS 1992, 1996). Aufgrund gesellschaftlicher Restriktionen
setzte sich eine in den 20er Jahren des 20. Jahrhunderts aufkommende Strömung bezüglich eines
an ökologischen Nachhaltigkeitsprinzipien ausgerichteten Waldbaus nicht durch. Auch danach
schienen Übernutzungen während des 2. Weltkrieges, „Reparationshiebe“ und die wirtschaftli-
che und gesellschaftliche Nachkriegssituation in der DDR diesbezüglich keinen Spielraum zu-
zulassen (THOMASIUS 1992, 1996).
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Seit Beginn des 20. Jahrhunderts prägten fernerhin atmogene Schadstoffe in zunehmendem
Maße das Waldbild im Osterzgebirge. Schon zu Beginn des 20. Jahrhunderts wurden im Osterz-
gebirge auftretende Waldschäden als „Rauchschäden“ erkannt und mit SO2-Immissionen in
Zusammenhang gebracht. Zunächst noch lokal begrenzt, traten in den Fichtenbeständen der
Kammlagen nach 1950 bereits deutliche Schadsymptome auf, die durch Frostschäden oft ver-
stärkt wurden. Erhebliche Nadelverluste, verbunden mit der Auflichtung der Bestände, Zuwachs-
rückgängen, dem Ausbleiben der Naturverjüngung und eine zunehmende Vergrasung kenn-
zeichneten die Bestände (BITTER et al. 1998, SML 1997). In Altbeständen exponierter Standorte
(Kuppen, Hanglagen) und an Bestandesrändern starben die Fichten verstärkt ab. Ausgelöst durch
besondere Witterungsereignisse (Temperaturstürze, Extremfrostereignisse, Frosttrocknis, unge-
wöhnlich trockene Sommer) und begleitende Insektenkalamitäten (v.a. Fichten-Gespinst-
blattwespe Cephalcia abietis L.; BITTER et al. 1998) stieg das Schadensausmaß dabei nicht kon-
tinuierlich, sondern sprunghaft an. Inwieweit eine geogen bedingte Mangelversorgung an Nähr-
stoffen die Schadphänomene in den Kammlagen verstärkt hat, ist umstritten. Nach NEBE (1994,
1996, 1997) ist der Ausfall der Fichte weniger auf Ernährungsdefizite oder diesbezügliche
Disharmonien, sondern eher auf eine toxisch wirkende S-Überernährung zurückzuführen.
Zu Beginn der 80er Jahre manifestierten sich die Schäden in den Kammlagen schließlich im
nahezu flächendeckenden Ausfall der Fichte (LAF 1992, 1993). Die zum Zwecke der Schadens-
eingrenzung seit Mitte der 70er Jahre durchgeführten Kompensationskalkungen vermochten
diese dramatische Entwicklung nicht aufzuhalten (SML 1997). Das rezente Waldverteilungsbild
und der Aufbau der verbliebenen, sehr naturfernen Bestandesreste resultierte somit letztendlich
aus drei sich teilweise synergistisch verstärkenden anthropogenen Faktorenkomplexen: (1) Der
großen Rodungsperioden des Mittelalters, (2) der Etablierung und Fortführung einer geregelten,
nicht standortsgemäßen Reinbestands-Forstwirtschaft seit Beginn der Neuzeit bis in die zweite
oder dritte Bestandesgeneration sowie (3) der außerordentlich starken Schadgasbelastung des
Areals in der jüngeren Vergangenheit (BITTER et al. 1998, THOMASIUS 1992, 1994, 1996,
WICKEL et al. 1998).
2.6 Rezente Situation und Strategien des Waldbaus
Der jüngste Schadensvorfall ereignete sich im Winterhalbjahr 1995/96 sehr wahrscheinlich in-
folge einer zufälligen Kombination ungünstiger witterungs- und immissionsbedingter Faktoren.
Nach BERNHOFER et al. (1998) bildeten hierbei (1) ein warmer Herbst mit hoher SO2-
Immissionsbelastung, (2) ein rasch eintretender, ungewöhnlich trockener Winter mit lange an-
haltenden, jedoch von Tauwetterperioden unterbrochenen Starkfrösten und wiederholtem Rauh-
eis- bzw. Klareisanhang, (3) häufige Südostwinde und Inversionswetterlagen mit extremen
(Nebel-)-Depositionsbelastungen und (4) ein plötzlicher Frühjahrseinbruch mit Lufttemperaturen
über 15° C bei gefrorenem Boden eine regelrechte Stressorenkette. Neben verbliebenen Altbe-
standsrelikten trugen vor allem Jungkulturen, die mit allochthonem Pflanzenmaterial ohne
Berücksichtigung lokalklimatischer und bodenkundlicher Gegebenheiten angelegt wurden, er-
hebliche Schädigungen davon (SML 1997). Spätestens dieses Schadereignis lehrte, daß der
Fichtenanbau in den mit „Rauchschadzone I“ bzw. „Rauchschadzone I extrem“ (d.h. mit über-
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wiegend katastrophalen Schäden) bezeichneten Immissionsbereichen (LAF 1992), denen auch
das Untersuchungsgebiet zugeordnet ist, zu hohen Risiken unterliegt und frühestens nach einer
deutlichen Verbesserung der Immissionslage in Betracht gezogen werden kann (NEBE 1996).
Die aufgrund ihrer angeblichen Widerstandskraft gegenüber SO2-Immission als „rauchhärter“
deklarierten fremdländischen Ersatzbaumarten Serbische Fichte (Picea omorica (PAN .) PURK.),
Stechfichte (Picea pungens ENGELM.), Bergkiefer (Pinus mugo TURRA), Weymouthkiefer (Pinus
strobus L.), Murraykiefer (Pinus contorta DOUGL.) und einige weitere Nadelholzarten haben sich
im Untersuchungsgebiet standörtlich wenig bewährt (HELBIG 1994, SCHWANECKE & KOPP
1996). Da im Hinblick auf Stoffkreislauf und Humusqualität zudem ähnlich ungünstige Bestan-
deseinflüsse wie bei der Fichte zu erwarten sind und zur Schädlingsresistenz und zur wald-
baulichen Behandlung kaum Erfahrungen vorliegen, entsprechen sie außerdem weder der Anfor-
derung einer stabilen Bestockung noch der eines naturnahen, an standortsgerechten Prinzipien
ausgerichteten Waldbaus (NEBE 1996, 1997, THOMASIUS 1996). Beide Ansprüche ergeben sich
jedoch aus den Zielvorstellungen für den sächsischen Staatswald zur Erhaltung und Ver-
besserung der Nutz-, Schutz- und Erholungsfunktionen (BRAUN 1995, THOMASIUS 1996,
WICKEL & BUTTER 1998).
Da voranbaufähige Fichtenaltbestände in den Osterzgebirgs-Kammlagen nicht mehr existieren,
müssen tragfähige Waldbaustrategien zur Wiederbewaldung vergraster Kahlflächen und zur
Umwandlung von Fichtenaltholzresten die heimischen Vorwaldbildner (v.a. Birke (Betula
pendula ROTH), Eberesche (Sorbus aucuparia L.), Aspe (Populus tremula L.), Salweide (Salix
caprea L.)) einbinden (TESA  1995, THOMASIUS 1996). Nach BARTELT (1998) erweist sich dies
insbesondere vor dem Hintergrund einer notwendigen Sanierung der Nährstoffkreisläufe, aber
auch in Zusammenhang mit den Strahlungs- und Frostschutzbelangen der Zielbaumarten (Fichte
sowie ggf. Rotbuche, die sich aufgrund der klimatischen Konditionen der Kammlagenstandorte
allerdings an der natürlichen Verbreitungsgrenze befindet) als erforderlich.
Die Rekrutierung vorwaldbildender Weichlaubhölzer ist über verschiedene Vorgehensweisen
ausführbar. Eine denkbare Strategie besteht in der beschleunigenden Förderung vegetationssuk-
zessionaler Prozesse über Saat oder Pflanzung von Weichlaubhölzern, um einen Vorwald zu
etablieren, unter dessen Schirm bei einer weitergehenden Verbesserung der Immissionssituation
später Zielbaumarten über Voranbau eingebracht werden können. Ein alternatives Konzept
beruht auf einer direkten Einbringung von Zielbaumarten bei gleichzeitiger Förderung der
Weichlaubbäume über standortmeliorative Maßnahmen mit dem Resultat, daß die Zielbaumindi-
viduen von den Pionierhölzern zunächst schützend um- bzw. überwachsen werden. Neben der
teilweise fehlenden Akzeptanz besteht ein Hauptproblem entsprechender Vorgehensweisen in
der Wahl effizienter, also zeit-, kosten- und energiesparender sowie zugleich ressourcen-
schonender Einbringungsverfahren der gewünschten Vorwald- und Zielbaumarten in akzeptabler
Stückzahl (vgl. THOMASIUS 1990, 1996). Dies wird insbesondere durch den enormen Konkur-
renzdruck des Bergreitgrases (Calamagrostis villosa J.F. GMEL.) und der Drahtschmiele
(Avenella flexuosa (L.) DREJ.), die in Auflichtungsbereichen annähernd geschlossene Decken mit
einer Stoffproduktion von bis zu 6 t Trockenmasse ha-1 ausbilden (FIEDLER & HÖHNE 1987,
IRRGANG 1988), außerordentlich erschwert. Die relativ persistenten Grasdecken wirken mit ihrer
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starken Wurzelkonkurrenz und ihren dichten, aus abgestorbenen Sproßmassen bestehenden
Auflagematten als „Sukzessionsbremse“, die eine auf natürlichen Prozessen beruhende Vor-
waldbildung über anemochore Pioniergehölze zu einem langwierigen Unterfangen werden läßt
(BENABDELLAH 1996, THOMASIUS 1990, 1996, WICKEL et al. 1998). Um in akzeptablen Zeit-
räumen zu befriedigenden Ergebnissen zu gelangen, erscheint ein Anschieben der Sukzession
über Pflanzung oder ergänzende Saat unumgänglich, wobei sich zur Verbesserung der Germina-
tions- und Anwuchsbedingungen Kombinationen aus Bodenlockerung und Kalkung als effektiv
erwiesen (BARTELT 1998, HERING 1995, NEBE et al. 1996a, WICKEL et al. 1998).
2.7 Charakterisierung der Untersuchungsflächen
Vor dem Hintergrund der übergeordneten Zielsetzung des BMBF-Verbundprojektes „ERZ“,
Waldumbaustrategien zur Errichtung ökologisch stabiler und funktionsgerechter Dauerwälder zu
entwickeln, wurden im Bereich der Rhyolith-Catena des Osterzgebirges in verschiedenen
Höhenlagen Versuchsanlagen errichtet, auf denen Fragenkomplexe zur situationsgerechten
Waldumwandlungs- bzw. Waldneugründungskonzeption fachübergreifend untersucht wurden
(NEBE 1995, VOGEL et al. 1998; waldbauliche Terminologie nach THOMASIUS 1996). Die vorlie-
gende Arbeit fokussiert dabei auf ausgewählte Maßnahmenkomplexe zur Waldneugründung und
zum Waldumbau in den klimatisch, immissions- und depositionsbezogen extremen Kammlagen.
2.7.1 Versuchsanlage „Lugstein“: Waldneugründung
Verschiedene Möglichkeiten zur Beschleunigung der Wiederbewaldung stark vergraster Kahl-
flächen wurden auf der in 880 m ü. NN gelegenen Versuchsanlage „Lugstein“ (im folgenden als
[LUG] bezeichnet; Lage s. Abb. 1) untersucht. Die etwa 3,0 ha große, sich in leicht exponierter
Nordwestkuppenlage befindliche Anlage wurde 1994 vom Institut für Waldbau und Forstschutz
der TU Dresden im Altenberger Forstrevier Georgenfeld als „split-plot“-Anlage mit einfacher
Wiederholung (Block I. und II.) in gezäunten und ungezäunten Teilbereichen angelegt
(s. MOSANDL et al. 1995b). In allen Teilbereichen wurden waldbaulich unbehandelte Sukzessi-
onsflächen Saat- und Pflanzflächen der Baumarten Fichte (Picea abies (L.) KARST.), Eberesche
(Sorbus aucuparia L.) oder Birke (Betula pendula ROTH) gegenübergestellt. Für den waldbau-
lichen Versuchsansatz wurden auf parzellierten Teilflächen die Meliorationsfaktoren Kalkung
und Bodenbearbeitung sowie eine Konkurrenzregelung durch Ausgrasen in verschiedenen Vari-
anten kombiniert. Die Erhebungen zur Destruentenfauna konzentrierten sich auf die unmelio-
rierten Pflanzparzellen (Fichte = [Fi], Eberesche = [Eb], Birke = [Bi]), die unbehandelte Sukzes-
sionsparzelle [Sz] und auf die diesen Neugründungstypen entsprechenden Kalkungsvarianten
(Kürzel [D] für Düngung; [Fi D], [Eb D], [Bi D], [Sz D]). Sämtliche der 12,5 × 25 m messenden
Parzellen waren im abgezäunten Teilbereich des Blockes I. lokalisiert (Abb. 3).
Nach dem 1984 vorgenommenen Abtrieb des letalen Fichtenbestandes lag die Fläche der Ver-
suchsanlage einige Jahre kahl. Mehrfache Anstrengungen zur Wiederbewaldung über Eber-
eschen-Saaten schlugen fehl (NEBE pers. Mitt., WICKEL et al. 1998). Im Zuge dieser Waldneu-
gründungsbemühungen wurde der Standort 1988 und 1989 mit je 2,5 t ha-1 gekalkt (revierbezo-
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gene Zusammenstellung der Kalkungsmaßnahmen nach NEBE 1990, unveröff.). Weitere Basen-
einträge durch Kompensationskalkungen vor dem Abtrieb des Fichtenvorbestandes sind wahr-
scheinlich, ließen sich hinsichtlich Art, Umfang und Zeitpunkt jedoch nicht mehr abteilungs-
scharf recherchieren (s. Kap. 5.1.1). Bei Errichtung der Versuchsanlage im Jahre 1994 erfolgte
auf den Kalkungsvarianten zunächst eine Grunddüngung mit 3 t ha-1 kohlensaurem Magnesium-
kalk, die zur Vermeidung von Streuungseffekten parzellenscharf per Hand ausgebracht wurde
(BENABDELLAH pers. Mitt.). In bepflanzten Bereichen wurde eine zusätzliche Pflanzlochdün-
gung von je 500 g kohlensaurem Magnesiumkalk mit 15%igem Rohphosphatanteil durchgeführt
(MOSANDL et al. 1995b), was einer Menge von weiteren 3 t ha-1 entspricht. Die Bepflanzung
erfolgte mit 2 – 3jährigen Setzlingen standortgeeigneten Pflanzmaterials. Auf den Ebereschen-,
Birken- und Sukzessionsparzellen wurden vereinzelt durch Anflug aufgekommene Ebereschen
und Birken nicht beseitigt. Die Sekundärsukzession wurde auf allen Parzellen toleriert.
Als Bodenform stand auf der Versuchsanlage ein mäßig frischer Altenberger Porphyr-Podsol an,
der stellenweise Graulehmnester aufwies. Unter einer filzartig dichten, aus abgestorbenen Spros-
sen der Grasbestände bestehenden Decke fand sich ein dunkler, zwischen 3,5 – 8,5 (– 10) cm
(Ø knapp 6 cm) mächtiger, relativ kompakter und feinstoffreicher bis nahezu amorpher Humus-
horizont, der sich nur an wenigen Probestellen deutlich in Of/Oh-Teilhorizonte untergliedern ließ
und stark mit Grasrhizomen von Calamagrostis und Avenella durchzogen war. Diesem folgte ein
zumeist dünner Ahe-Horizont, der rasch in einen sehr skelett- bzw. blockreichen, schluffigen
Bv-Horizont des Mineralbodens überging. Das C/N-Verhältnis der oberen 5 cm des Auflage-
Abb. 3: Teilbereich der Versuchsanlage „Lugstein“ ( = [LUG]) mit den untersuchten Parzellen (graue
Felder: [Fi] = Fichtenpflanzung, [Eb] = Ebereschenpflanzung, [Bi] = Birkenpflanzung, [Sz] = Sukzession;
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horizontes sank von etwa 26 im Jahr 1994 auf 23 im Jahre 1997 (Mischprobenanalysen im Auf-
trag des Instituts für Waldbau, TU Dresden). Die Bodenazidität erwies sich, verglichen mit den
Ergebnissen anderer Flächen des Untersuchungsgebietes (z.B. NEBE et al. 1995a, b, 1998b, c),
als ungewöhnlich gering. Auf unmeliorierten Parzellen lag das Mittel des pHH2O (Messungen an
zehn Terminen 1996/97) in einer (teilhorizontunabhängigen) Bodentiefe von 2 cm (ohne Gras-
auflage) bei pH 6,30 ± 0,77 ( x ± Stdabw.; n = 304), in 6 cm Tiefe bei pH 5,24 ± 0,71 (n = 304).
Die Kalkungsvarianten wiesen mit pH 6,39 ± 0,81 (2 cm Tiefe; n = 304) und pH 5,32 ± 0,79
(6 cm Tiefe; n = 304) keine signifikant höheren Werte auf.
Von den hochstetigen Arten der Bodenvegetation erreichten Calamagrostis villosa und Avenella
flexuosa versuchsanlagenbezogen die weit höchsten Deckungsanteile. Daneben kamen
Vaccinium myrtillus, Epilobium angustifolium, Epilobium montanum und Senecio fuchsii auf
Werte über 1 % (Tab. 2, S. 17/18). Die sonstigen Arten bedeckten zusammengenommen weitere
6 % der Fläche, während der Anteil unbedeckter Bodenpartien im Versuchsanlagendurchschnitt
bei knapp 5 % lag. Für die oberirdische Gesamttrockenmasse der Bodenvegetation errechnete
sich für das Jahr 1995 ein Wert von etwa 4,3 t ha-1 (Deckungs- und Trockenmasseangaben aus
MOSANDL et al. 1995a). Nennenswerte Differenzen in Artenzusammensetzung und Wuchsdichte
der Bodenvegetation infolge der Meliorationskalkung waren nicht feststellbar. Allerdings waren
die Dominanzwerte des Bergreitgrases auf den Kalkungsvarianten geringer, jene der Heidelbeere
höher als auf den Null-Varianten (Tab. 2). Gegenüber den Birken- und Ebereschenpflanzungen
(~ 90 %) wiesen die Fichtenkulturen mit etwa 80 – 85 % geringfügig niedrigere Gesamtdeckungs-
grade auf, während sich für die Sukzessionsparzellen die insgesamt höchsten Werte ergaben
(> 95 %). Das lichtliebende Bergreitgras war hier im Vergleich zu den übrigen [LUG]-Parzellen
noch dominanter (Tab. 2).
2.7.2 Versuchsanlage „Kahleberg“: Waldumwandlung
Auf der vom Institut für Bodenkunde und Standortslehre der TU Dresden gemeinsam mit der
Sächsischen Landesanstalt für Forsten angelegten Versuchsanlage „Kahleberg“ (im folgenden
[KAB] genannt; Lage s. Abb. 1) wurden Varianten der Waldumwandlung stark geschädigter
Fichtenbestände untersucht. Ein Jahr vor Errichtung der auf 860 m ü. NN gelegenen, leicht
exponierten Mittelhang-Fläche im Jahre 1985 erfolgte der Abtrieb des weitgehend letalen
54jährigen Fichtenbestandes. Zur Errichtung der Versuchsanlage wurden Grasdecke, Humus-
auflage (bis an den Ah) und Stöcke mittels schwerer Planierraupe und Räumschild auf Rand-
wälle abgeschoben, um den Konkurrenzdruck der Gräser zu mindern und die Ansamungschan-
cen anfliegender Weichlaubhölzer zu erhöhen. Nach Umzäunung des Geländes erfolgte strei-
fenweise eine manuelle Kalkung mit 7 t ha-1 Kamsdorfer Mergel (nach Werksangaben ca. 50 %
CaCO3 (20 % Ca) + 30 % MgCO3 (8,6 % Mg), Körnung < 3 mm; NEBE & LEUBE (1995) 48 %
basenwirksame Bestandteile als CaO) zur Abpufferung der kontinuierlichen Säureeinträge und
zur Schaffung der edaphischen Voraussetzungen für das Auflaufen der erwünschten Weichlaub-
hölzer. Auf Teilstreifen der parzellierten Fläche, die in der vorliegenden Arbeit allerdings keine
Berücksichtigung fanden, wurden weitere Düngerzusätze eingebracht, während andere Teile als
Null-Flächen unbehandelt blieben (s. BARTELT 1998, NEBE & LEUBE 1995). Die manuelle
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Reihenbepflanzung maschinell vorbereiteter Pflanzspalten mit einjährigen Substratpflanzen der
Arten Europäische und Japanische Lärche (Larix decidua MILL. / L. kaempferi (LAMB.) KARR.;
2 m / 1 m Reihen-/Pflanzenabstand; Mischungsverhältnis s. Tab. 2, S. 17/18), einjährigen Rot-
buchen-Sämlingen (Fagus sylvatica; nacktwurzelig; 2 m / 0,33 m) bzw. Bergahorn-Sämlingen
(Totalausfall auf allen Parzellenvarianten) bildete den Abschluss waldbaulich-meliorativer
Handlungen. Weichlaubbäume samten sich im Lauf der folgenden Jahre auf dem ungekalkten
Flächenteil relativ spärlich, auf den Kalkungsvarianten hingegen zahlreich an (BARTELT 1998,
NEBE et al. 1996a; Tab. 2). Demzufolge zeigten die Kalkungsvarianten gegenüber den unge-
kalkten Flächenbereichen einen höheren Überschirmungsgrad, wobei auf der Buchenparzelle
dreischichtige Strukturen ausgebildet waren (Buche unten, Salweide mittig, Aspe und Birke
oben; BARTELT 1998). Die Erhebungen im 11./12. Jahr nach Errichtung der Versuchsanlage be-
schränkte sich auf abgeschobene und ungekalkte, jeweils 13 × 25 m messenden Kulturparzellen
mit Lärche ( = [Lä]) oder Buche ( = [Bu]) und diesen Umwandlungstypen entsprechende, aus-
schließlich mit Kamsdorfer Mergel behandelte Kalkungsvarianten ([Lä D], [Bu D]; s. Abb. 4).
Der mäßig frische und unvernäßte Altenberger Porphyr-Podsol des Vorbestandes war aufgrund
der weitgehenden Beseitigung des Auflagehorizontes mit schwerem Gerät stark deformiert.
Abb. 4: Teilbereich der Versuchsanlage „Kahleberg“ ( = [KAB]) mit den untersuchten Parzellen (graue
Felder: [Lä] = Lärchenkultur, [Bu] = Buchenkultur; [D] = Kalkungsvariante) sowie räumliche Abgren-
zung des untersuchten Referenzbereiches im sich auflösenden Fichtenaltholz ([Fi(+)]).
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Stellenweise fehlte eine humose Auflage nahezu vollständig und der kompakte Mineralboden
stand unmittelbar an. Die sich neu ausbildende Humusdecke erreichte auf der gekalkten Lär-
chenparzelle [Lä D] eine Maximalstärke von gut 3 cm (ohne L-Schicht). Die Durchschnittswerte
für die Parzellen [Bu D], [Lä] und [Lä D] bewegten sich zwischen 2 und 2,6 cm, während Par-
zelle [Bu] mit etwa 1,5 cm einen noch geringeren Wert aufwies (s. Tab. 2, S. 17/18). Die Mäch-
tigkeit der L-Auflage erreichte in den Lärchenkulturen maximal 4 cm, war jedoch meistens nur
etwa halb so stark. In den besonders auf der ungekalkten Buchenfläche [Bu] dichten Rasen fand
sich eine dicke Deckauflage aus abgestorbenen Grassprossen und -spreiten. Das 1993 für die
Kalkungsparzellen ermittelte C/N-Verhältnis lag bei 22 und war kaum höher als das der unge-
düngten Varianten ( ~ 21; GEMBALLA & SCHRADER 1995). Das an zehn Terminen 1996/97 ge-
messene Bodenmilieu ( x  ± Stdabw.) war auf den ungekalkten Parzellenvarianten im Mittel ge-
ringfügig saurer (2 cm Tiefe: pHH2O 3,87 ± 0,30 [n = 152]; 6 cm Tiefe: pHH2O 3,90 ± 0,24) als das
der gekalkten Pendants (2 cm Tiefe: pHH2O 4,17 ± 0,49 [n = 152]; 6 cm Tiefe: pHH2O 4,14 ± 0,37;
vgl. Tab. 2). Die „potentiellen Aziditätswerte“ (pHKCl) lagen mit pH 3,14 für ungekalkte und
pH 3,27 für gekalkte Parzellen deutlich unter den pHH2O-Werten (s. NEBE et al. 1996a).
Aufgrund höherer Beschattungsgrade infolge des starken Weichlaubbaumaufkommens zeichne-
ten sich die Kalkungsparzellen gegenüber den ungekalkten Varianten durch geringere Flächen-
deckungsprozente der Bodenvegetation aus. Hierbei ergaben sich für die Kalkungsvarianten der
Buchen- und Lärchenkultur keine wesentlichen Unterschiede des Vegetationsdeckungsgrades
(BARTELT 1998). Zwischen den ungekalkten Varianten bestanden dagegen Divergenzen, die
vornehmlich auf abweichende Lichtverhältnisse im Zusammenhang mit den unterschiedlichen
Wuchshöhen der Buchen- und Lärchenindividuen zurückzuführen gewesen sein dürften
(vgl. Tab. 2). Bezüglich der prozentualen Vegetationsdeckung ergab sich die parzellenspezifi-
sche Reihenfolge [Bu] ~ 80 % >  [Lä] ~ 50 % >  [Bu D], [Lä D] ~ 40 %. Für die oberirdische
Gesamttrockenmasse der Bodenvegetation errechnete BARTELT (1998) für das Jahr 1996 einen
Wert von 1,84 ha-1 für den Kalkungsbereich und 3,14 t ha-1 für ungekalkte Parzellen (zwischen
Buchen- und Lärchenkulturen wurde nicht weiter differenziert). Während in ungekalkten
Bereichen der Versuchsanlage neben Calamagrostis villosa (20 %) und Avenella flexuosa (32 %)
insbesondere das Heidekraut (Calluna vulgaris) stark an der Vegetationsdeckung beteiligt war
(47 %), wies letzteres auf den Kalkungsparzellen nur einen Vegetationsanteil von 5 % auf. Hier
dominierten Calamagrostis und Avenella mit Anteilen von 49 % bzw. 39 %. Moose waren auf
den ungekalkten Parzellen mit etwa 1 %, im Kalkungsbereich dagegen mit 7 % an der Vegetati-
onsschicht beteiligt (aus BARTELT 1998, z.T. umgerechnet).
2.7.3 Referenzbestand Fichtenaltholz
Als Korrelationsfläche diente ein unmittelbar an die Versuchsanlage [KAB] angrenzender,
54jähriger, stark geschädigter Fichtenreinbestand ( = [Fi(+)]). Am Bestandesrand waren die
Fichten 1996 bereits völlig abgestorben, während der Kern nur teilweise verlichtet, jedoch durch
einen hohen Anteil stehenden (ca. 25 %) und liegenden Totholzes gekennzeichnet war. Die
Untersuchungen konzentrierten sich auf eine abgegrenzte 18 × 18 m – Parzelle (s. Abb. 4), die
von noch lebenden, aber bereits stark bis extrem geschädigten Baumindividuen mit ungefähr
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9 – 13 m Höhe überschirmt waren. Etwa 3/4 der Parzellenfläche stellte sich als weitgehend vege-
tationslose Nadelstreuauflage dar. Der Bodenbewuchs lichterer Bereiche wurde von Cala-
magrostis villosa und Avenella flexuosa dominiert, zu denen sich an kleinflächigen, feuchteren
Senken, die mosaikartig im gesamten Bestand zu finden waren, wenige Individuen krautiger
Arten (Digitalis purpurea, Senecio fuchsii, Epilobium sp.) gesellten.
Der anstehende Porphyr-Podsol zeigte sich in der typischen Altenberger Ausprägung
(s. SCHWANECKE 1993), wobei die feinhumusreiche Rohhumusauflage gewöhnlich zwischen
9 und 14 cm, stellenweise jedoch auch weit mächtiger war. Unmittelbar unter den Baumindivi-
duen wies der L-Horizont Stärken bis maximal 4 cm auf. Der größtenteils zwischen 5 und 7 cm
dicke humose Oberboden teilte sich etwa hälftig in einen stark verpilzten Of- und den amorphen
Oh-Horizont, die jedoch meist eher unscharf voneinander abzugrenzen waren. Die Stärke des
Mineralbodenhorizontes Ahe lag bei etwa 2 und 3 cm (C/N-Verhältnis und pH s. Tab. 2).
Tab. 2 (folgende Seite): Versuchsanlagen- und parzellenspezifisch differenzierte Zusammenstellung der
wichtigsten waldbaulichen und standörtlichen Kenngrößen (Originaldaten z.T. gerundet).
Baumarten Bodenvegetation Datenquellen
Bu = Fagus sylvatica C.villo = Calamagrostis villosa (1a) BENABDELLAH (1996)
Eb = Sorbus aucuparia A.flex = Avenella flexuosa (1b) MOSANDL & BENABDELLAH (1997)
Bi = Betula pendula E.ang = Epilobium angustifolium (2) BARTELT (1998)
Sw = Salix caprea V.myr = Vaccinium myrtillus (3) GEMBALLA & SCHRADER (1995)
As = Populus tremula C.vulg = Calluna vulgaris (4) VOGEL et al. (1998)
Fi = Picea abies (5) Auftragsanalyse d. Instituts f. Waldbau
ELä = Larix decidua und Forstschutz, TU Dresden (1994)
JLä = Larix kaempferi (6) Auftragsanalyse d. Instituts für Waldbau
und Forstschutz, TU Dresden (1997)
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3 MATERIAL UND METHODEN
3.1. Erfassung von Mikroarthropoden und Mikroanneliden
Zur Erfassung der Mesofauna wurden mit einem aufklappbaren Bodenstecher aus Stahl (Innen-
durchmesser 5,5 cm = 23,76 cm2 Querschnittsfläche) Bodenproben bis 8 cm Tiefe entnommen.
Alle Entnahmestellen lagen innerhalb gedachter Probekreise mit einem Radius von je 1,5 m um
Stämme der bestandesbildenden Kulturbaumart. Vor den Datenaufnahmen wurden diese Kreise
für jede Versuchsparzelle mit dem Zufallsgenerator ausgewählt. Um Randeffekte zu vermeiden,
wurde stets ein Mindestabstand von 2 m zu den Parzellengrenzen eingehalten. Auf der [LUG]-
Anlage blieben die aufgekalkten Pflanzlöcher ausgespart.
Bei den Mikroarthropoden lag die Zahl der Wiederholungen pro Beprobungstermin bei 7 Stech-
rohrproben ( = 0,0166 m2 beprobte Fläche je Aufnahmedurchgang), bei den Enchytraeen bei
9 Stechrohrproben ( = 0,0214 m2 beprobte Fläche). Alle Bohrkerne wurden mit einem Messer in
zwei Teilproben (0 – 4 cm Tiefe inklusive L-Horizont; 4 – 8 cm Tiefe) unterteilt und invers in
PU-Becher (Ø: 7 cm; Höhe: 4,5 cm) gelegt, deren Böden aus eingeklebter Kunststoffgaze mit
1,5 mm Maschenweite bestanden. Die befüllten Netzbecher wurden zum Transport separat in
verschließbare Kunststoffbehälter verpackt und noch am Tag der Probenahme in die Trichter der
Extraktionsapparaturen überführt. Die Probenahmen für Mikroarthropoden erfolgten am
14. Mai, 14. Juni, 9. Juli, 8. August, 31. August und 24. Oktober 1996 sowie am 26. Mai, 31. Juli
und 14. September 1997. Mikroanneliden wurden am 4. Juni, 22. Juli und 10. September 1996
sowie am 4. Juli 1997 erfaßt.
Die Austreibung der Mikroanneliden im Labor erfolgte mittels einer modifizierten Naßtrichter-
Extraktion nach O´CONNOR (1955, 1962; Details s. Kap 5.1.2.2 und Abb. 5). Die bodenproben-


















Abb. 5: Schematischer Aufbau der „Hochgradienten-Extraktion“ für Mikroarthropoden (links) und der
„Naßtrichter-Extraktion“ für Mikroanneliden (rechts). Nicht dargestellt ist die über eine Temperatursonde
geregelte, aluminiumverkleidete Heizvorrichtung im aufklappbaren Deckel der Extraktionsapparatur.
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mit Wasser bedeckt und zunächst unbeheizt, jedoch mit eingeschalteter Wasserkühlung, über
36 h bei Raumtemperatur gehältert („Kaltlaufphase“). Für die anschließende „heiße Extrakti-
onsphase“ wurde die Wassertemperatur in den Trichtern über 7 h von 25o C auf 55o C stündlich
um 5o C-Intervalle erhöht. Die Temperaturregulation erfolgte über eine im Deckel der Extrakti-
onsanlage installierte, elektronisch gesteuerte Heizvorrichtung. Die Ist-Temperatur registrierte
ein Thermofühler in den Trichtern unmittelbar unter der Wasseroberfläche. Nach Abschluß der
Extraktion wurden die wassergefüllten Auffanggefäße (55 mm Rollrandflaschen) mit perforier-
ten Kunststoffdeckeln verschlossen, etikettiert und im Kühlschrank bei 3° C bis zur Auswertung
aufbewahrt.
Die Extraktion der Mikroarthropoden erfolgte mit einem modifizierten „high gradient funnel
extractor“ nach MACFADYEN (1961; s. Abb. 5; Modifikationen s. Kap. 5.1.2.2) über einen Zeit-
raum von 180 h (7½ Tage). Witterungsbedingt ausgetrocknete Proben wurden vor der Hitze-
austreibung mit einem Wasserzerstäuber angefeuchtet. Nach einer „Kaltlaufphase“ von 12 h bei
Raumtemperatur mit aktivierter Wasserkühlung der Auffanggefäße und Innenbeleuchtung über
jeweils vier an den Anlageninnenseiten installierten Neonröhren wurde die mit der Thermosonde
gemessene Oberflächentemperatur der Proben in Intervallschritten von 5° C pro Tag von 25° C
auf letztlich 55° C erhöht (Abb. 6). Um ein zu rasches Austrocknen der Proben zu vermeiden,
erhöhten bis zum Ende der 40° C-Stufe wasserbefüllte, vliesbespannte Verdunstungsschalen die
relative Luftfeuchte in den geschlossenen Anlagen (2) (s. Abb. 6: „Feuchtes Regime“; vgl. auch
Abb. 6: Temperaturkennwerte einer 7½-tägigen Hochgradienten-Extraktion, gemessen mit TINYTALK II -
Dataloggern an der Bodenprobenober- und -unterseite, im Luftraum des Trichters unterhalb des Netzbe-
hälters und im oberflächennahen Kühlwasser (s. Text). Die Oszillationen um den Sollwert sind auf Ver-
zögerungen des Heizsystems zurückzuführen.
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KOEHLER 1993). Durch Entfernung der Verdunstungsschalen wurde die Luftbefeuchtung nach
4½ Tagen eingestellt, was den Austrocknungsvorgang zusätzlich beschleunigte („trockenes
Regime“; s. Abb. 6). Am Ende der Austreibung wiesen die nach unten gewandten Probenseiten
im Zentrum Temperaturen von knapp 40° C auf, was einem Gradienten von 14° – 15° C durch
die 4 cm starken Bodenscheiben entspricht. Waren manche Proben nach 180 h an der Unterseite
noch merklich feucht, wurden diese bei 55° C bis zur vollständigen Durchtrocknung weiter
beheizt. Als Fangflüssigkeit in den wassergekühlten Auffanggefäßen (55 mm Rollrandflaschen)
diente 75%iges Ethanol, welchem zur Verringerung der Verdunstungsrate Glycerol im Verhält-
nis 20 : 1 zugegeben war. Nach beendeter Extraktion wurden die Trichter mit 85%igem Ethanol
aus der Spritzflasche in die aufgesteckten Rollrandgläschen ausgespült, um Verluste durch an
den Trichterinnenseiten bisweilen anhaftende Tiere weitmöglichst auszuschließen.
3.2. Erfassung der Lumbriciden
In Anlehnung an die Oktettmethode von THIELEMANN (1986a) wurden im Zeitraum vom 17. bis
19. September 1997 mit dem Elektroaustreibungsgerät Worm-Ex III des Herstellers ECOTECH
GmbH je Parzelle drei Stromaustreibungen durchgeführt (Ngesamt = 39). Um eine in Streu und
O-Horizont einsenkbare Ringschablone (Ø: 40 cm; A  1/8 m2) wurden acht mit Handgriffen
versehene Stahlelektroden (Länge: 72 cm; Ø: 6 mm) in gleichmäßigen Abständen bis zum anste-
henden Ausgangsgestein senkrecht ins Erdreich gedrückt und über eine regelbare Transformato-
reneinheit mit einer 12 V-Autobatterie verkabelt. Bei einer Austreibungsdauer von jeweils
20 Minuten wurde die angelegte Spannung in 4minütigen Intervallen stufenweise von 250 V
über 300 V, 400 V und 500 V auf letztlich 600 V erhöht. Während der gesamten Austreibungs-
phase erfolgten über automatisch wechselnde Elektrodenverschaltungen in der Regelungseinheit
Änderungen der Stromflußrichtung im 8-Sekunden-Takt (vgl. THIELEMANN 1986a). Die über
eine Kabelhandschaltung („Totmannschalter“) steuerbare Stromzufuhr wurde im Minuten-
abstand für wenige Sekunden unterbrochen, um es auch ungünstig im Stromfeld liegenden
Würmern zu ermöglichen, die Bodenoberfläche zu erreichen. Innerhalb der Ringschablone auf-
tauchende Tiere wurden abgesammelt und in perforierte Kunststoffbehälter transferiert.
Zur Effizienzkontrolle der Oktett-Methode wurden der Elektroaustreibung bei 1/3 der Aufnah-
men (pro Parzelle an je einer Aufnahmestelle; n = 13) Oberboden und Mineralbodenkörper bis
auf eine Tiefe von 45 cm ausgehoben und per Handauslese nach Lumbriciden durchsucht. Da-
nach lag die Effizienz des Elektro-Oktettverfahrens bei 89 ± 5 % (vgl. THIELEMANN 1986a),
wobei sich statistisch weder standorts- noch artbezogene Effektivitätsunterschiede nachweisen
ließen. Die Ergebnisse der nicht überprüften Aufnahmen wurde über einen entsprechenden
Korrekturfaktor angeglichen. Auf der Referenzfläche [Fi(+)] wurden sämtliche Elektroaus-
treibungen nachträglich per Handauslese kontrolliert, um die Vollständigkeit der dortigen
Erfassung sicherzustellen.
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3.3. Erfassung abiotischer Parameter
Bei sämtlichen Beprobungsterminen zur Erfassung der Fauna wurden aus der Innenwand des
entsprechenden Bohrloches zwei etwa 1 cm3 große Bodenproben aus 2 und 5 – 6 cm Tiefe (ohne
L-Horizont) entnommen und in hitzebeständige Kunststoffdöschen bekannten Gewichtes gefüllt.
Die Proben wurden im Labor in ihren Behältnissen gewogen, über 24 h bei 105° C getrocknet
und nach Abkühlung im Exsikkator erneut gewogen. Aus der Gewichtsdifferenz errechnete sich
der absolute und der prozentuale Wassergehalt einer Probe.
Im Anschluß wurde den eingetrockneten Bodenproben mittels einer Meßpipette das dreifache
ihres errechneten Trockengewichtes an demineralisiertem Wasser (pH: 5,5) zugesetzt. Nach 24 h
im geschlossenen Gefäß wurden die Proben zu einer Wasser-Boden-Suspension umgerührt und
für weitere 24 h zum Absetzen mineralischer Partikel abgestellt. Danach wurde der pHH20-Wert
der wässrigen Überstandslösung mit einer pH-Glaselektrode (713 pHMeter; Fa. METROHM)
bestimmt. Die Meßwerte einer Probe (Wassergehalt + Azidität) waren aufgrund dieser Vor-
gehensweise punkt- und tiefengenau den biotischen Variablen zuzuordnen (s. Kap. 3.8.9, 4.1.8,
4.2.7, 5.2.1.1). Gleichzeitig konnten ohne Zusatzaufwand normalverteilte, zeitlich differenzierte
Datensätze für die Parzellen bzw. Versuchsanlagen gewonnen werden.
3.4 Determination
3.4.1 Bestimmung der Oribatiden
Die Bestimmung der Oribatiden erfolgte unter einem halboffenem Hohlschliffobjektträger mit
dem Durchlichtmikroskop (ZEISS Axioskop) bei maximal 400facher Vergrößerung. Stark
pigmentierte Individuen wurden zum Aufhellen solange in konzentrierte Milchsäure eingelegt,
bis taxonomisch relevante Merkmale sichtbar waren. Die Determination auf Familien- und
Gattungsebene erfolgte anhand der Schlüssel von SELLNICK (1929, 1960), WILLMANN (1931),
BALOGH (1961, 1963, 1972), BALOGH & BALOGH (1992) und GHILAROV & KRIVOLUSKIJ (1975).
Zur Artdiagnose wurden außerdem die im folgenden genannten Erst- und Neubeschreibungen
bzw. Revisionen von Familien bzw. Gattungen herangezogen:
BALOGH & MAHUNKA (1983): Camisiidae, Euphthiracaridae, Hypochthoniidae,
Nanhermanniidae, Nothridae, Phthiracaridae
BALOGH & BALOGH (1984): Oribatulidae, Scheloribatidae
BECK & WOAS (1991): Astegistidae, Belbidae, Emeraeidae,
Chamobatidae, Pelopidae
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MÄRKEL & MEYER (1959): Euphthiracaridae
MÄRKEL & MEYER (1960): Belbidae
MÄRKEL (1964): Euphthiracaridae
MAHUNKA (1990): Euphthiracaridae
MORITZ (1970, 1971): Suctobelbidae
NIEDBA A (1992): Phthiracaridae
NÜBEL-REIDELBACH (1994): Tectocepheidae
SELLNICK & FORSSLUND (1953): Carabodidae
SELLNICK & FORSSLUND (1955): Camisiidae, Nothridae
SENICZAK (1975c): Oppiidae
STRENZKE (1950, 1951): Suctobelbidae
STRENZKE (1953): Nanhermaniidae
SUBIAS & BALOGH (1989): Oppiidae
VAN DER HAMMEN (1952): Nanhermaniidae, Oppiidae
WOAS (1986): Oppiidae, Suctobelbidae
WUNDERLE et al. (1990): Oribatulidae, Scheloribatidae
Mangels geeigneter Bestimmungsschlüssel war die Bestimmung der Juvenilstadien etlicher
Arten mit großen Schwierigkeiten verbunden (s.a. STEINER 1989, WUNDERLE 1992). Zur
Vermeidung von Zuordnungsfehlern und angesichts der großen Anzahl juveniler Individuen
wurden, mit Ausnahme der Oribatuloidea, Jugendstadien nur dann einer Art zugeordnet, wenn
die Determination unzweifelhaft war. Für die Mehrheit der Arten ließ sich dies aufgrund
charakteristischer morphologischer Merkmale bewerkstelligen. Neben einigen bereits oben ge-
nannten Werken waren hierbei auch die Arbeiten von ANDRÉ (1975), HAARLØV (1957),
SENICZAK & NORTON (1993), TUXEN (1952) und WALLWORK (1969) hilfreich. In einigen Zwei-
felsfällen wurde der Nachweis adulter Exemplare auf entsprechenden Parzellen als zusätzliches
Kriterium für die Artzuordnung juveniler Individuen herangezogen.
Die Juvenilstadien der Chamobatidae, Tectocepheidae, Suctobelbidae, Oppiidae, Oribatulidae
und Scheloribatidae waren den Arten nicht eindeutig zuzuordnen. Juvenile Chamobatiden (Ver-
gleichsliteratur: SENICZAK & SOLHØY 1988, SENICZAK & ZELAZNA 1994) und Tectocepheiden
wurden ohne Unterscheidung der Juvenilstadien auf Gattungsebene zusammengefaßt. Juvenile
der nah verwandten Familien Oribatulidae und Scheloribatidae (Vergleichsliteratur: SENICZAK
1980, 1990) wurden hingegen grundsätzlich der Art Hemileius initialis zugeordnet, welche
Anteile von 89 % am Individuenspektrum der adulten Oribatuloidea stellte. Somit war eine hohe
Wahrscheinlichkeit gegeben, daß zumindest der größte Teil der Juvenilfunde dieser Art korrekt
zugeordnet wurde (3).
(3)   Zwar gibt STEINER (1989) als Alternative zu der beschriebenen Vorgehensweise (bzw. zu aufwendigen taxonomischen Un-
tersuchungen über Nachzuchten) ein statistisches Trennungsverfahren für die merkmalsarmen Juvenilstadien der Oribatuloidea,
an, welches auf morphologisch homogenen Gruppenbildungen basiert. Die dafür erforderlichen aufwendigen biometrischen
Datenerhebungen waren im Rahmen der Arbeit aber nicht leistbar, zumal der Juvenilenanteil insgesamt nur 17 % betrug.
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Über habituelle Eigenschaften und Körpergröße erfolgte die Zuordnung juveniler Tiere zu den
Oppiidae (Vergleichsliteratur: SENICZAK 1971/72, 1975a, b) und den Suctobelbidae. Diese
wurden als juvenile Oppioidea zusammengefaßt.
Für die Berechnung der Dominanzverhältnisse und Dominanz-Diversitäts-Relationen mußten die
Juvenilen der Chamobatidae, Tectocepheidae und Oppioidea den entsprechenden Arten zuge-
ordnet werden. Hierbei war der parzellenspezifisch für adulte Individuen ermittelte, prozentuale
Anteil einer Art an der jeweiligen Familie bzw. Überfamilie maßgeblich.
Die Nomenklatur folgte WEIGMANN & KRATZ (1981) bzw. GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975).
Taxonomischen Änderungen aufgrund der von SUBIAS & BALOGH (1989) vorgenommenen
Revision innerhalb des Taxons Oppiidae blieben aufgrund der bisherigen Unklarheit, ob sich
diese Aufspaltung etablieren wird, in der vorliegenden Arbeit unberücksichtigt.
3.4.2 Bestimmung der Mikroanneliden
Die Lebendbestimmung der Mikroanneliden erfolgte unter dem Durchlichtmikroskop mit Inter-
ferenzkontrasttechnik (ZEISS Axioskop). Um bei vagilen Tieren die Beweglichkeit einzuschrän-
ken, wurde mit saugfähigem Filterpapier kohlensäurehaltiges Mineralwasser unter dem Deckglas
durchgezogen. Zur Determination der Enchytraeen dienten insbesondere die grundlegenden
Arbeiten von NIELSEN & CHRISTENSEN (1959, 1961, 1963). Außerdem wurde auf gattungs-
bezogene Schlüssel und Merkmalskombinationslisten von ERNOSVITOV (1937) und KASPRZAK
(1981, 1984, 1986) sowie auf folgende Art(neu)beschreibungen bzw. artbezogene Merkmals-
beschreibungen zurückgegriffen:
CHALUPSKÝ (1992): Achaeta camerani, Cognettia sphagnetorum,
Fridericia ratzeli, Oconnorella cambrensis
GRAEFE (1980): Achaeta camerani
KASPRZAK (1972): Achaeta camerani, A. danica
MELLIN (1988): Fridericia c.f. gracilis
NURMINEN (1970b): Enchytronia parva ( =  Marionina diverticulata)
O‘CONNOR (1963a): Oconnorella cambrensis
RÖMBKE (1988, 1989): Cognettia sphagnetorum, Marionina clavata,
Oconnorella cambrensis
ROTA (1995): Marionina clavata, Oconnorella cambrensis
Die Bestimmung der terrestrischen Polychaetenart Hrabeiella periglandulata erfolgte anhand der
Beschreibungen von PIŽL & CHALUPSKÝ (1984) und ROTA (1998).
Die Zuordnung juveniler Exemplare zu den Arten erfolgte aufgrund morphologischer Merkmale.
Die über Autotomie entstandenen „Jungtierfragmente“ von Cognettia sphagnetorum und
C. glandulosa waren ohne Ausdifferenzierung der sekundären Septaldrüsen nicht unterscheidbar
und wurden auf Gattungsebene eingruppiert. Juvenile Vertreter der Gattung Fridericia sind nach
lichtmikroskopisch sichtbaren morphologischen Kriterien bislang nicht bestimmbar und wurden
als Sammelgruppe zusammengefaßt.
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In der Regel waren etwa 2 bis 5 % der extrahierten Individuen zum Zeitpunkt der Determination
bereits abgestorben. Diese „unbestimmbaren Tierreste“ gingen, ebenso wie die nicht einzuord-
nenden Juvenilen, nicht in die Auswertungen ein.
3.4.3 Bestimmung der Lumbriciden
Die Lebendbestimmung der Regenwürmer erfolgte unter dem Binokular anhand der Schlüssel
bzw. Merkmalsbeschreibungen von BÖSENER (1964a, b), FÜLLER (1986), GRAFF (1953) und
ZICSI (1965, 1994). Soweit erforderlich, wurde die Bewegungsfreiheit der Individuen hierbei
eingeschränkt, indem die Tiere aus einem reinigenden Wasserbad kurz in kohlensäurehaltiges
Mineralwasser eingelegt und anschließend in Glasröhrchen körpergrößenentsprechender Dimen-
sionierung gesaugt wurden (s. THIELEMANN 1986b).
3.5 Biomassekalkulation
3.5.1 Lebendmasseberechnung bei Oribatiden
Die artspezifischen Lebendmassen der Hornmilbenarten wurden der Literatur entnommen,
soweit sie auf direkten Wägungen einzelner Individuen oder Gruppen beruhten (s. BERTHET
1963, 1964a, 1967, BLOCK 1966b, LEBRUN 1965, 1971, LUXTON 1975, WEBB 1969, ZINKLER
1966; s. ANHANG Tab. D, Methodenkennziffer 1 bzw. 2). Bei Jungtieren wurde unabhängig von
den de facto vorgefundenen Juvenilstadien das durchschnittliche Individualgewicht einer
Tritonymphe der entsprechenden Art verwendet.
Bei Arten, für die keine Literaturdaten zum Gewicht verfügbar waren, wurden jeweils 15 Exem-
plare (soweit Adulti bzw. Tritonymphen aus den Probenahmen in entsprechender Anzahl zur
Verfügung standen) mittels eines Meßokulars unter dem Mikroskop vermessen (Vorgehensweise
s. LEBRUN 1971) und über Mittelwertbildung die Größe eines Durchschnittsindividuums
bestimmt. Aus den Körperlängen (L) und Körperbreiten (B) solcher Durchschnittsindividuen war
es dann unter Berücksichtigung taxonspezifisch unterschiedlicher Körperproportionen möglich,
die mittleren artspezifischen Lebendmassen (P) anhand folgender Regressionsgleichungen zu
berechnen (nach LEBRUN 1971; Ergebnisse s. ANHANG Tab. D, Methodenkennziffer 4):
(i) Arten mit nothroiformer Morphologie (Grundform rechteckig; lateral  dreieckig):
0,842,096,44 m][m][g][ 106,44-log0,84log2,09log BLPBLP
(ii) Sonstige Arten vorliegender Untersuchung (außer Phthiracaroidea), für welche
keine aus Direktwägungen stammenden Literaturangaben vorlagen:
1,531,536,67 m][m][g][ 106,67-log1,53log1,53log BLPBLP
Für Carabodes rugosior und Euphthiracarus monodactylus wurden über Direktwägung ermit-
telte Literaturdaten über Lebendmassen nah verwandter Arten vergleichbarer Körperform und
-dimension herangezogen (Carabodes rugosior C. femoralis (NICOLET, 1855); Euphthira-
carus monodactylus Rhyotritia ardua (C. L. KOCH, 1840); s. ANHANG Tab. D, Kennziffer 3).
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Bei der Spezies Steganacarus spinosus erreichen die Weibchen gut das doppelte Individual-
gewicht der Männchen (LUXTON 1975). Diesem beträchtlichen geschlechtsspezifischen Massen-
unterschied wurde bei den Biomasseberechnungen durch die Verwendung geschlechtsspezifi-
scher Mittelwerte von LUXTON (1975) Rechnung getragen (s. ANHANG Tab. D). Hierbei fand
das ermittelte Geschlechterverhältnis Berücksichtigung, welches auf den untersuchten Flächen
an allen Aufnahmeterminen etwa  :  betrug.
Den auf Gattungsbasis zusammengefaßten Juvenilen der Tectocepheiden und Chamobatiden
wurde in den Biomassekalkulationen jene Lebendmasse zugrundegelegt, welche sich nach Glei-
chung (ii) aus der durchschnittlichen Körperabmessung des jeweiligen Tritonymphenstadiums
errechnete (s. ANHANG Tab. D). Die der Sammelgruppe juveniler Oppioidea zugeordneten
Individuen gingen mit je 1 g Lebendgewicht in die Berechnungen ein.
Als Trockenmasse wurden bei den Phthiracaroidea 50 %, bei allen anderen Oribatidentaxa 40 %
des Lebendgewichtes veranschlagt (vgl. BLOCK 1966b, EDWARDS 1967, LUXTON 1975, PERSSON
& LOHM 1977).
3.5.2 Lebendmasseberechnung bei Enchytraeen
Die Biomassekalkulationen der Enchytraeen basierten auf Längenmessungen einer repräsentati-
ven Anzahl adulter und juveniler Tiere (s. ANHANG Tab. E). Um eine gestreckte Körperhaltung
zu erreichen, wurden die Tiere in verschlossenen, mit warmem Wasser befüllten Glasröhrchen
erstickt. Aus den artspezifischen Durchschnittswerten der Körperlänge (L) adulter und juveniler
Individuen errechneten sich unter Berücksichtigung artspezifisch unterschiedlicher Körperpro-
portionen die Volumenwerte (V) über folgende Regressionsgleichungen (ABRAHAMSEN 1973a):
(i) Achaeta danica, Achaeta camerani, Enchytronia parva, Oconnorella cambrensis,
Marionina clavata
1,8546,60560 m]m[10log1,85460,6056log LVLV
(ii) Cognettia spagnetorum, Cognettia glandulosa
1,5342,94920 m]m[10log1,53420,9492log LVLV
(iii) Fridericia ratzeli, Mesenchytraeus glandulosus, Mesenchytraeus beumeri
2,1869,78150 m]m[10log2,18690,7815log LVLV
(iv) Fridericia c.f. gracilis
1,8664,71920 m]m[10log1,86640,7192log LVLV
Durch Multiplikation des Volumenwertes mit artspezifischen Dichteangaben von ABRAHAMSEN
(1973a) ergab sich dann das Lebendgewicht eines Individuums. Bei Arten, für die keine Dichte-
angaben publiziert waren, wurde der von ABRAHAMSEN über 13 verschiedene Enchytraeenarten
gemittelte Dichtefaktor 1,051 eingesetzt. Dies erschien aufgrund der geringen artspezfischen
Unterschiede in der Körperdichte zulässig (ABRAHAMSEN 1973a, RÖMBKE 1988).
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Die bei den Biomasseberechnungen mit den entsprechenden Abundanzwerten multiplizierten
Lebendgewichte entsprachen einem definierten Durchschnittsindividuum, dessen Masse sich zu
70 % aus dem durchschnittlichen Gewicht von Juvenilen und zu 30 % aus dem durchschnittli-
chen Adultgewicht zusammensetzte (auf diese Weise konnte ein aus der nicht explizit erhobene
Altersverteilung der Individuen resultierender Fehler in seinen Auswirkungen auf die Biomasse-
ergebnisse gering gehalten werden; vgl. HECK et al. 1999). Zur besseren Vergleichbarkeit der
Ergebnisse mit anderen Untersuchungen wurde auch die Trockenmasse angegeben. Diese
errechnete sich aus dem Frischgewicht durch Multiplikation mit dem Faktor 0,149 (nach
AXELSSON et al. 1984; artspezifische Lebend- und Trockenmassenangaben s. ANHANG Tab. E).
3.5.3 Lebendmasseberechnung bei Lumbriciden
Die Biomassebestimmung der Regenwürmer erfolgte durch Wägung von Einzelindividuen auf
der Analysenwaage. Zum Zwecke der Darmentleerung wurden diese im Anschluß an die Deter-
mination über 48 Stunden bei 6° C im Kühlschrank in offenen Erlenmeyerkolben gehältert,
deren Böden mit einer Wasserschicht bedeckt waren. Um zu verhindern, daß Ausscheidungen
erneut verkonsumiert werden, mußten die Gefäße periodisch mehrfach ausgespült werden.
Unmittelbar vor der Wägung wurden die Tiere zur Beruhigung für mehrere Minuten mit kohlen-
säurehaltigem Mineralwasser überdeckt und anschließend kurz auf saugfähiges Filterpapier
gebettet.
Die Umrechnung auf die Trockenmasse erfolgte bei allen Arten durch Multiplikation des ermit-
telten Frischgewichtes mit dem Faktor 0,182 (nach AXELSSON et al. 1984). Artspezifische Anga-
ben zu Durchschnittswerten von Lebend- bzw. Trockenmassen juveniler und adulter Tiere sind
in ANHANG Tab. F zusammengestellt.
3.6 Bearbeitung der Collembolen
Die bei den Mikroarthropodenerhebungen im Untersuchungsjahr 1996 extrahierten Collembolen
wurden von Frau Dipl.-Forsting. CORNELIA STIEHLER im Rahmen einer Diplomarbeit am Institut
für Forstbotanik und Forstzoologie der TU Dresden bearbeitet. Die Determination erfolgte hier-
bei nach Schlüsseln von GISIN (1960, 1959–1967) und FJELLBERG (1980) bis auf Gattungsebene.
Da Collembolen zu den wichtigsten Arthropodentaxa der Destruentenfauna des Untersuchungs-
gebietes gehören, wurden diese Ergebnisse (STIEHLER 1997; unveröff.) zur Vervollständigung
der Daten in der vorliegenden Arbeit berücksichtigt. Wegen des Fehlens artspezifischer Infor-
mationen wurde hierbei – unter der Ausnahme taxonübergreifender energetischer Berechnungen
im Rahmen des Streuexpositionsexperimentes (s. Kap. 3.9, 4.6.3) – auf Biomasse- und Respira-
tionskalkulationen verzichtet.
Die bei den Erhebungen des zweiten Aufnahmejahres erfaßten Collembolen wurden ausgezählt,
konnten aus Gründen der Arbeitskapazität jedoch nicht weiter bearbeitet werden. Die numeri-
schen Informationen wurden zur Erweiterung der abundanzbezogenen Datengrundlage auf das
Jahr 1997 herangezogen.
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3.7 Energetische Kalkulation
Die Abschätzung der energetischen bzw. produktionsbiologischen Bedeutung der taxonomischen
Gruppen erfolgte über eine Transformation der entsprechenden Biomassen in metabolische
Äquivalenzwerte (ME) nach DUNGER (1978). Anhand verfügbarer Literaturangaben über
art- oder gruppenspezifische Respirationsleistungen werden energetisch ungleichwertige
Lebendmassen hierbei in Energieäquivalenzen umgerechnet, welche die potentielle metabolische
Wertigkeit der verschiedenen Taxa einer Destruentenzönose für einen betrachteten Flächen-
ausschnitt beschreiben. Für die meisten Bodentiere gilt zwischen Biomasse (Lebendmasse eines
Individuums X in µg) und Respirationsrate Y (in µl O2 Ind-1 h-1) folgende generelle Beziehung
(REICHLE 1971):
ba XY      bzw. 1ba X
X
Y
Die für die Kalkulation erforderlichen Konstanten a und b wurden von PERSSON & LOHM (1977)
übernommen. Aufbauend auf verschiedenen Publikationen geben diese Autoren für eine Tempe-
ratur von 10° C folgende gruppen- bzw. artspezifischen Werte an:
Taxon a b Datenfundus
Oribatida                              Ptyctima 3,5 0,69 LUXTON (1975)
Aptyctima 7,2 0,69       "
Enchytraeidae 19 0,67 NIELSEN (1961); O’CONNOR (1967)
Lumbricidae       Lumbricus rubellus 50 0,84 BYZOVA (1965)
Dendrobaena octaedra 64 0,71       "
Die bei Dendrobaena octaedra angeführten Konstanten wurden auch für Dendrobaena illyrica
und Dendrodrilus rubidus verwendet (vgl. PERSSON & LOHM 1977).
Auf der Basis dieser Respirationsgrößen ermittelte sich der metabolische Äquivalenzwert (ME)
aus dem parzellen- bzw. versuchsanlagenbezogenen Biomassemedian bei Berücksichtigung aller
Aufnahmetermine (Bmed in g Lebendmasse m-1) und dem oxikalorischen Äquivalenzfaktor k
( = 20,16 × 10 –3 J / µl O2) nach der von DUNGER (1978) aufgestellten Gleichung:
X
YkBME 102med
Der metabolische Äquivalenzwert hat die Dimension Energieverbrauch pro Zeit- und Flächen-
einheit. Er gestattet aufgrund der starken Abhängigkeit des respirativen Energieumsatzes von der
Umgebungstemperatur jedoch keine Bilanzierung über einen längeren Zeitraum.
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3.8 Mathematisch-Ökologische Methoden
3.8.1 Artenreichtum
Zum Vergleich der Artenzahlen diente das „Rarefaction“-Verfahren nach SANDERS (1968; modi-
fiziert nach HURLBERT 1971). Hierbei werden Artenzahlen nicht auf bestimmte Flächengrößen
bezogen, sondern auf Individuenzahlen standardisiert. Es resultieren „Artenzahlerwartungs-
werte“ ( = E(S)) bei n determinierten Individuen. Eine Beeinflussung der Artenzahlvergleiche
aufgrund unterschiedlicher Wohndichten wurde vermieden, indem das Verfahren auf die Indivi-
duengesamtzahl jener Parzelle mit der geringsten Individuenausbeute standardisiert wurde (vgl.
MAGURRAN 1988). Ergebnisverzerrungen durch differierende Flächengrößen und Stichproben-
zahlen infolge verschiedener Parzellenzahlen der Versuchsanlagen waren hiermit ebenfalls aus-
zuschließen (vgl. ACHZIGER et al. 1992, MAGURRAN 1988). Weiterhin erlaubte der Einsatz der
Rarefaction-Methode eine Abschätzung, ob der Erfassungsaufwand im Hinblick auf den parzel-
len- bzw. versuchsanlagenbezogenen Gesamtartenbestand ausreichend war (HECK et al. 1975).












E(S) = erwartete Artenzahl in einer standardisierten Probe
n = standardisierte Probengröße, bestehend aus n Individuen
Ng = Gesamtabundanz in der zu standardisierenden Probe
Ni = Abundanz der Art i in der zu standardisierenden Probe
Weil das zur Berechnung der „Artenzahl-Erwartungswerte“ eingesetzte Tabellenkalkulations-
programm MICROSOFT® EXCEL 97 bei Anwendung der HURLBERT-Gleichung schnell an die
Grenze seiner Leistungsfähigkeit im Zusammenhang mit der Berechnung größerer Fakultäten
(n!) stieß, mußte die Originalformel für Berechnungen mit höheren Individuenzahlen (n > ~140)













Die Darstellung von Regelmäßigkeiten im Auftreten einzelner Taxa basiert auf folgender Termi-
nologie (nach BALOGH 1958):
(Auftritts-)Konstanz [C] Prozentsatz der Parzellen, in denen das Taxon nachgewiesen wurde
(Parzellenstetigkeit)
 (Erfassungs-)Frequenz [F] Prozentsatz der Proben einer Parzelle (bzw. Versuchsanlage), in der
das Taxon vorhanden war (Stechprobenstetigkeit)
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Im Streuexpositionsexperiment (Kap. 3.9) wurde die Stetigkeit der Besiedlung exponierter
Streucontainer durch Individuen der Destruententaxa als substratspezifische Besatzfrequenz [Fs]
ausgedrückt. Diese Angabe beschreibt den prozentualen Besiedlungsgrad eines Streutyps an
einem Aufnahmezeitpunkt bei Berücksichtigung sämtlicher Container gleichen Substratinhaltes.
Alle Stetigkeitsangaben errechneten sich über Division entsprechender Werte mit der Gesamt-
zahl aller relevanten Vergleichsserien (Parzellen bzw. Flächen, Bodenproben oder Mini-
container) und der anschließenden Multiplikation des Ergebnisses mit der Zahl 100.
3.8.3 Artenidentität
Für den qualitativen Vergleich der Artenspektren verschiedener Untersuchungsflächen bzw.






G = Zahl der auf beiden Untersuchungsflächen gemeinsam vorkommenden Arten
SA , SB = Zahl der Arten auf Untersuchungsfläche A bzw. B
Die JACCARD’sche Zahl gibt die Ähnlichkeit der Artenzusammensetzung zweier zu vergleichen-
der Bestände in Prozent an und berücksichtigt sowohl die gemeinsamen als auch die jeweils
fehlenden, im Arteninventar der Vergleichsfläche jedoch enthaltenen Arten (SOUTHWOOD 1978).
3.8.4 Individuen- und Biomassendominanz
Da sich die Arten der Zersetzergemeinschaften größen- bzw. gewichtsmäßig stark unterschieden,
wurde zur Beschreibung der Dominanzstrukturen neben der flächenbezogenen Individuen-
dominanz (Arten-Individuen-Verteilungsrelation) grundsätzlich auch die Biomassedominanz
(Arten-Biomassen-Relation) berechnet. Die Darstellung der Verteilungsmuster erfolgte unter
Verwendung der Dominanzklassifizierung nach ENGELMANN (1978). Diesem Verfahren liegt
eine logarithmisch-äquidistante Klasseneinteilung zugrunde, die flächenindividuell so anzulegen
ist, daß mit den „Hauptarten“ 85 % der Individuen bzw. Biomassen abgedeckt werden und sich
die Klassenbreiten über Intervalle der Größenordnung log x = 0,5 ergeben.
eudominant 10 log x + 1,0 % bis 100 %
dominant 10 log x + 0,5 % bis < 10 log x + 1,0 %„Hauptarten“  85%{subdominant Grenzwert: x % 10 log x % bis < 10 log x + 0,5 %
rezedent 10 log x - 0,5 % bis < 10 log x %
subrezedent 10 log x/10 % bis < 10 log x - 0,5 %„Begleitarten“  15%{sporadisch < 10 log x/10 %
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Für die praktische Anwendung definiert sich x als der kleinste Dominanzwert einer noch den
„Hauptarten“ zuzurechnenden Art, welcher durch fortschreitende Addition in einer wertabstei-
genden Dominanztabelle die 85 %-Schranke erreicht oder geringfügig überschreitet (Grenzwert).
3.8.5 Dominantenidentität
Für quantitativ-strukturelle Faunenvergleiche ( -Diversität) wurde der RENKONEN-Index [Re]
(s. BALOGH 1958) berechnet, der den Übereinstimmungsgrad in den auf Häufigkeit oder Bio-















min DA, B = Summe der jeweils kleineren Dominanzwerte zweier Beständen A und B
i = Art i
G = Zahl der gemeinsamen Arten
nA, B = Individuenzahl der Art i auf Untersuchungsfläche A bzw. B
NA, B = Gesamtindividuenzahl aus Untersuchungsfläche A bzw. B
3.8.6 Clusteranalyse
Zur Datenstrukturierung wurde das numerisch-deskriptive Klassifikationsverfahren einer hierar-
chisch-agglomerativen Clusteranalyse eingesetzt. Am Anfang dieser statistischen Prozedur
repräsentiert jedes zu betrachtende Objekt (hier: Parzelle) einen eigenständigen „Cluster“, der
durch eine bestimmte Variablenausprägung charakterisiert ist. Die zu vergleichenden Objekte
werden dann sukzessiv zu relativ homogenen Clustern höherer Ordnungen zusammengefaßt, bis
nur noch zwei Cluster übrigbleiben.
Der Vergleich aller Objekte untereinander erfolgte über Indexbildungen zur Artenidentität
(JACCARD’sche Zahl; s.o.) und zur Dominantenidentität (RENKONEN-Index; s.o.), wobei als
Grundlage alle kongruenten Aufnahmedaten von 1996 und 1997 herangezogen wurden. Auf der
Basis von zusammenfassenden Ähnlichkeitsmatritzen wurden clusteranalytische Ähnlichkeits-
stammbäume erstellt. Je eher eine Assoziation in einem solchen Dendrogramm stattfindet, umso
höher ist die Ähnlichkeit zwischen den Objekten – ein Dendrogramm läßt folglich erkennen, auf
welchem Ähnlichkeitsniveau die Objekte unterschieden werden können (VAN TONGEREN 1995).
Es gibt eine breite Palette von Verfahren, mit denen Gruppen zunehmend höherer Ordnung und
die Distanz zwischen diesen Clustern bestimmt werden kann. In der vorliegenden Arbeit wurde
die Methode des „ungewichteten Average-Linkage zwischen den Gruppen“ („unweighted
average linkage between groups method“) eingesetzt. Hier wird der Abstand zwischen zwei
Clustern als Durchschnitt der Distanzen zwischen allen Beobachtungspaaren definiert, wobei die
Elemente der Paare aus jeweils einem der beiden Cluster stammen und bei der arithmetischen
Mittelbildung keine Gewichtung hinsichtlich der Clustergröße stattfindet. Das auch als
„UPGMA-Linkage“ ( = „unweighted pair-group method using arithmetic averages“) bezeichnete
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Clusterverfahren unterscheidet sich von den „Single-Linkage-“ und „Complete-Linkage-
Methoden“ dadurch, daß die Informationen über alle Paardistanzen einbezogen werden und nicht
nur die über das Paar von Beobachtungen, die am dichtesten („Single-Linkage“), bzw. über das
Paar, bei dem die Beobachtungswerte am weitesten („Complete-Linkage“) voneinander entfernt
liegen. Als Ähnlichkeits- bzw. Distanzmaß zwischen zwei Objekten (die Dendrogrammskala)
wurde die Distanzmetrik von TSCHEBYSCHEFF verwendet, welche die maximale absolute
Differenz der Werte aller Variablen beschreibt, ohne hierbei die einzelnen Variablenwerte zum
Zwecke einer stärken Clusterabgrenzung zu gewichten. Die Durchführung der Clusteranalysen
erfolgte mit der Programmsoftware STATISTICA für Windows , Version 5.1 H (STATSOFT
Inc., 1997).
3.8.7 Statistische Verifikation quantitativer Ergebnisse
Flächenbezogene Informationen zu Abundanz, Biomasse und metabolischer Äquivalenz (ME)
wurden mit dem SHAPIRO-WILK W-Test auf Normalverteilung überprüft (SHAPIRO et al. 1968).
Da die zeitgleichen parzellenbezogenen Stichprobenergebnisse aufgrund von Ausreißerwerten in
der Regel keine Normalverteilung aufwiesen, wurden für Vergleiche der Siedlungsdichten und
Biomassen Median und Quartile angegeben, wobei die Quartile ( = 25 %- und 75 %-Perzentil)
nach der in MICROSOFT® EXCEL 97 implementierten Interpolationsmethode berechnet wurden.
Um Vergleiche mit Untersuchungen zu ermöglichen, die arithmetische Mittel angeben, erfolgte
dessen Angabe zusätzlich in Schweifklammern { x }. Es sei an dieser Stelle jedoch vermerkt, daß
dieses Maß nur unter Vorbehalt interpretiert werden sollte, da eine Angabe arithmetischer
Mittelwerte zumindest eine annähernde Normalverteilung der Stichprobendaten voraussetzt und
bei Nichterfüllung dieser Bedingung strenggenommen unzulässig ist (z.B. DIEHL & KOHR 1994).
Für die statistischen Verifikationen flächenbezogener Ergebnisse wurden alle relevanten Werte
log e–transformiert (y* = loge (y + 1); vgl. GÉRARD & BERTHET 1966, GREEN 1979, UNDERWOOD
1997). Die aus diesem Schritt resultierende (annähernde) Normalverteilung gestattete die
Anwendung des parametrischen BROWN-FORSYTHE-JM-Tests (Vergleich von J Mittelwerten;
s. DIEHL & ARBINGER 1992) zur Überprüfung signifikanter Unterschiede zwischen mehreren
Stichprobenserien. Die Signifikanzschwelle V ( = „Fehler-I-Risiko pro Vergleich“) wurde hier-
bei auf 0,01 gesetzt. Das BROWN-FORSYTHE-Verfahren wurde der einfaktoriellen Varianzanalyse
(ANOVA) vorgezogen, weil es bei mäßig schiefen Verteilungen und Varianzheterogenität auf-
grund kleiner Stichprobenumfänge robust und der ANOVA unter solchen Voraussetzungen weit
überlegen ist. Im Gegensatz zur ANOVA gestattet die BROWN-FORSYTHE-Varianzanalyse zudem
auch bei sehr ungleichen Stichprobenumfängen noch eine Verifikation des Datenmaterials
(s. DIEHL & ARBINGER 1992; hier auch eine Zusammenstellung weiterführender Literatur).
Zur Beantwortung der Frage, zwischen welchen der mittels BROWN-FORSYTHE-VA auf signifi-
kante Unterschiede überprüften Stichproben eine statistisch absicherbare Verschiedenheit
bestand, wurde der GAMES-HOWELL-Test als „post hoc“-Prüfverfahren eingesetzt. Mit diesem
Test konnte das „Fehler-I-Risiko pro Familie von Vergleichen“ ( F), welches unkontrolliert auf-
treten kann, wenn die Wahrscheinlichkeit des fälschlichen Zurückweisens der Nullhypothese bei
einem oder mehreren Vergleichen ungeprüft bleibt (wie bei einer sukzessiven Aneinander-
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reihung mehrerer flächenvergleichender T-Tests), gering gehalten werden (vgl. DIEHL &
ARBINGER 1992). Der GAMES-HOWELL-Test wurde aus einer breiten Palette ähnlich ziel-
führender Verfahren gewählt, weil er einen guten Kompromiß zwischen der Kontrolle des
„Fehler-I-Risikos“ und einer akzeptablen Trennschärfe bei Unterschieden zwischen den Stich-
probenmitteln darstellt (vgl. Kap. 5.1.2.1) und zudem vergleichsweise unempfindlich gegenüber
Varianzheterogenität, Verteilungsschiefe und ungleichen Stichprobenumfängen ist (DIEHL &
ARBINGER 1992). Das Signifikanzniveau wurde auf F = 0,05 festgesetzt, jedoch auch ein Alpha-
Niveau 0,05 < F  0,1 noch als deutliche Tendenz einer Unterschiedlichkeit (Ablehnung von H0)
interpretiert. Die Umsetzung erfolgte über das Programm SPSS für Windows  Version 9.01
(SPSS Inc., 1999).
3.8.8 Dominanz-Diversitäts-Relation
Arten-Individuen- und Arten-Biomasse-Relationen beschreiben die Häufigkeits- bzw. Masse-
verteilung der einzelnen Arten eines Taxon oder einer Gilde innerhalb eines möglichst homoge-
nen Biochorions, Habitats oder Biotops ( -Diversität). Die Spannweite erdenklicher Verteilun-
gen kann hierbei von mehr oder weniger gleichmäßig (even) bis extrem ungleichmäßig (uneven)
reichen. Ein Abgleich der spezifischen Verteilungsform mit verschiedenen theoretischen Ver-
teilungsmodellen, die aus unterschiedlichen Mechanismen interspezieller Ressourcenaufteilung
ableitbar sind, gestattet somit Rückschlüsse auf autökologische Wirkfaktoren (MAY 1975, 1980,
PUTMAN 1994, Kap. 5.1.4.1). Auch Abschätzungen von Beeinträchtigungen oder Schädigungen
ursprünglich „vitaler“, sich im Gleichgewichtszustand befindlicher Gesellschaften durch deter-
ministische Ereignisse oder, umgekehrt, deren Rekonstitution nach dem Abklingen von Bela-
stungssituationen, sind prinzipiell möglich (vgl. DIAMOND 1975, GRAY 1981, HÅGVAR 1994a,
JOHNS 1986, KEVAN et al. 1997, PATRICK 1975, STENSETH 1979, UGLAND & GRAY 1982).
Zur Beschreibung unterschiedlicher Verteilungsmuster sind im wesentlichen vier aus empiri-
schen Forschungsergebnissen abgeleitete Diversitätsmodelle zweckdienlich (vgl. MAGURRAN
1988, MAY 1975, PIELOU 1975, PUTMAN 1994, SOUTHWOOD 1978, WHITTAKER 1972):
– die logarithmische Verteilungsklasse mit dem „geometrischen“ und dem „ -log“-Typus
– die „lognormale“ Verteilung
– die „broken-stick“-Aufteilung.
Werden Arten einer funktionellen Gruppe (Gilde) nach abnehmenden Abundanz- oder Biomas-
sekontingenten angeordnet und ihre Dominanzanteile logarithmisch gegen die Rangfolge aufge-
tragen, entspricht die resultierende Dominanz-Diversitäts-Kurve zumindest approximativ einer
der aus diesen Diversitätsmodellen ableitbaren Kurven. Deren theoretische Grundzüge und die
verwendeten Berechnungs- und Verifizierungsverfahren werden in der Reihenfolge modell-
bedingt zunehmender Gleichverteilung im folgenden kurz dargestellt, wobei der geometrische
Typus und die brocken-stick-Verteilung als diametral gegenüberstehende, idealisierte Extrem-
formen aufzufassen sind:
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(i) Ein geometrisches Verteilungsmuster liegt vor, wenn die dominanteste Art einer Gilde
sich eines bestimmten Anteils k einer entscheidenden, jedoch begrenzten Ressource bemächtigt,
der anderen Arten dann nicht mehr verfügbar ist. Die nächstdominante Art beansprucht das pro-
portional gleiche Kontingent k vom verbleibenden Teil dieser Ressource, eine dritte Art nutzt im
gleichen Umfang k vom übrigbleibenden Restbestand usw. (z.B. PIELOU 1975). Infolgedessen
sind Auftrittshäufigkeit oder Biomasse dieser Arten dem Anteil der von ihnen genutzten Res-
sourcen äquivalent (Nischen-Entleerungs-Hypothese nach ODUM et al. 1960). Die modelltheore-
tische Verteilung von Abundanz- oder Biomassewerten auf die Arten wurde über folgende Glei-
chung ermittelt:
1)-1( ikgi kkCNn
ni = Abundanz bzw. Biomasse der Art i
Ng = Gesamtabundanz bzw. Gesamtbiomasse
k = relativer Anteil des theoretisch verfügbaren Nischenraumes oder der begrenzten Res-
sourcen, die jede Art besetzt bzw. beansprucht. Diese Konstante wird iterativ aus dem
Verhältnis der Abundanz (oder Biomasse) der Art mit
der geringsten Häufigkeit bzw. Masse (Nmin) zur Ge-
samtabundanz bzw. Gesamtbiomasse Ng geschätzt:
(S =  Gesamtartenzahl)
Ck = Sk)1(1
1  ; Konstante, die sicherstellt, daß ni = Ng
Geometrische Verteilungsmuster, die in der logarithmischen Darstellung rangskalierter Abun-
danz- bzw. Biomassewerte eine Gerade ergeben, wurden für verschiedene Taxozönosen früher
Sukzessionsstadien nachgewiesen (HORN 1975, STENSETH 1979, USHER 1985, WHITTAKER
1972). Auch in Extremlebensräumen mit einem stark beschränkten Angebot autökologisch rele-
vanter Grundlagen und dementsprechend hohem interspezifischen Konkurrenzdruck scheinen
geometrische Arten-Individuen-Aufteilungen nicht ungewöhnlich zu sein (CONNELL 1975).
(ii) Die mathematisch zuerst von FISHER et al. (1943) beschriebene -log-Verteilung wird
von vielen Autoren als eigenständige Verteilungsform aufgeführt (z.B. MAGURRAN 1988,
PIELOU 1975, SOUTHWOOD 1978), obwohl sie viele Berührungspunkte mit der geometrischen
Verteilung aufweist und ihr, als rein statistisches Modell auf Grundlage der POISSON-Verteilung,
die theoretische Verankerung auf der Interaktionsebene der Artengemeinschaft noch weitgehend
fehlt (MAY 1975, PIELOU 1975, TAYLOR et al. 1976). Der entscheidende Unterschied zur geo-
metrischen Verteilungstheorie besteht darin, daß bei dieser das Verteilungsmuster aus einer zeit-
lich regelmäßigen Besiedlung eines ungesättigten Lebensraumes resultiert und der verbleibende
Nischen-Hyperraum in etwa gleichgroßen Intervallschritten besetzt wird, während das -log-
Modell von einer zufallsverteilten Ankunft neuer Arten im Nischen-Hyperraum ausgeht
(BOSWELL & PATIL 1971). Vor allem in Lebensräumen, in denen nur ein Parameter oder sehr
wenige Hauptfaktoren die Gemeinschaftsstrukturen synergistisch prägen, ergibt sich hieraus eine
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x = Konstante, die aus dem Verhältnis der Gesamtartenzahl (S) zu Gesamtabundanz bzw.
Gesamtbiomasse (Ng) über folgende





x = erwartete Artenzahl bei einem Individuum (bzw. bei der kleinsten Biomasseeinheit)
xn / n = erwartete Artenzahl bei n Individuen (oder bei n Biomasseeinheiten)
Um die Berechnungswerte einer theoretisch erwarteten -log-Verteilung mit denen der
lognormalen Verteilung vergleichbar zu machen, für deren Kalkulation eine Klassenaufteilung in
Abundanz- bzw. Biomasseintervalle erforderlich ist (s.u.), wurden die artbezogenen Dichte- und
Biomassewerte in Häufigkeits- bzw. Gewichtsklassen eingeteilt. Zur Klasseneinteilung diente
der Logarithmus zur Basis 2 (log2) als Abgrenzungsmaßstab, so daß sich bei aufeinanderfolgen-
den Klassen jeweils eine Wertbereichsverdopplung zur vorherigen Klasse ergibt.
(iii) Die lognormale Verteilung nach PRESTON (1948) gilt als das weitaus häufigst auftre-
tende Verteilungsmuster für Artengemeinschaften (SUGIHARA 1980). Nach MAY (1975) liegt die
alleinige und hinreichende Erklärung für deren Allgegenwart in den mathematisch-statistischen
Eigenschaften großer Anzahlen im Zusammenhang mit dem „zentralen Grenzwertsatz“ von
MACARTHUR (1960), wonach bei einer hohen Zahl möglicher Einflußfaktoren, die einen Variab-
lenwert verändern können, die Zufallsvariation dieser Faktoren in einer Normalverteilung der
Variablen mündet. Der Effekt ist hierbei umso ausgeprägter, je größer die Zahl beeinflussender
Faktoren ist. Folglich läßt ein lognormales Verteilungsmuster – im Gegensatz zu den logarithmi-
schen Verteilungsmustern oder der „broken-stick“-Aufteilung, welche modelltheoretisch grund-
sätzlich nur bei einem übergeordneten bzw. wenigen entscheidenden Faktoren zur Ausbildung
gelangen – auf eine vergleichsweise komplexe, durch vielfältige Wechselbeziehungen geprägte
Gemeinschaftsstruktur schließen (MAY 1975).
In Opposition zu dieser Deutungsvariante der lognormalen Verteilung als rein mathematisches
Artefakt lieferte SUGIHARA (1980) mit dem „sequential breakage model“ eine biologistische
Modellerklärung. Hiernach wird der multidimensionale Nischenraum, der einem Taxon oder
einer funktionellen Gruppe verfügbar ist, von dessen konstituierenden Arten sukzessiv in kleine-
re Kompartimente aufgespalten, wobei die Ausmaße der von den Arten besetzten Nischenräume
deren Individuen- bzw. Biomassedominanzanteilen proportional sind. Wenn zudem die Wahr-
scheinlichkeit der weiteren Unterteilung eines Nischenkompartiments (durch neu hinzukommen-
de Arten mit vergleichbaren autökologischen Ansprüchen) von dessen Breite unabhängig ist,
ergibt sich unweigerlich eine lognormale Verteilung (vgl. PIELOU 1975, UGLAND & GRAY 1982).
Die lognormale Verteilung wurde nach der Methode von PIELOU (1975) berechnet, die eine Ein-
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Oktavenabgrenzung wurde der Logarithmus zur Basis 2 (log2) als Klassifikationsstandard ge-





Sr = Zahl der Arten in der Oktave r
S0 = Zahl der Arten in der Modaloktave (Oktave mit der höchsten Artenzahl)
a = 2
1






=  Abstand der Oktave r zur Modaloktave (Oktaven-Entfernung)
Die PIELOU’sche Kalkulation der theoretisch zu erwartetenden Kurvenwerte erfolgte über ein
mehrstufiges mathematisches Verfahren, daß MAGURRAN (1988) anhand eines Berechnungs-
beispiels detailliert veranschaulicht. Mit Verweis auf diese rezeptartige Darstellung wird im
Rahmen dieser Arbeit auf eine ausführlichere Vorgehensbeschreibung verzichtet.
(iv) Eine „broken-stick“-Verteilung ist nach deren Erstbeschreiber MACARTHUR (1957,
1960) dann zu erwarten, wenn eine autökologisch wesentliche Ressource durch interspezifische
Konkurrenz innerhalb einer Gilde zufällig und ohne Nischenüberlappung auf die einzelnen Arten
verteilt wird (MACARTHUR 1960, MAY 1975, WHITTAKER 1972). Der Autor verglich eine
derartige Ressourcenaufteilung unter den Arten einer funktionellen Gruppe mit einem Stab, der
simultan in S Teilstücke zufälliger Größe zerbrochen wird. MACARTHURs theoretische Mo-
dellerklärung stellte sich jedoch bald als unbedeutender Spezialfall heraus, da das Zusammen-
fallen der unterstellten Prämissen – gleichzeitige und zufällige Aufteilung einer Schlüssel-
ressource ohne Nischenüberlappung – äußerst unwahrscheinlich ist. COHEN (1968) und andere
Autoren konnten jedoch zeigen, daß sich das exakt gleiche Verteilungsmuster auch bei der
Disposition multidimensionaler Nischen-Hyperräume und einer erheblichen Nischenüberlappung
dann einstellt, wenn S Arten die vorhandenen Ressourcen derart in S Teile aufteilen, daß die
seltenste Spezies ein Fragment, die zweitseltenste zwei Teilstücke usw. ... und die häufigste Art
alle Ressourcenteile in Anspruch nimmt (PUTMAN 1994).
Die statistische Verteilung im „broken-stick“-Modell läßt sich als idealisierte, extremste Form
der „Eveness“ interpretieren (MAY 1975, PUTMAN 1994, WEBB 1974). Beobachtet wurde dieses
Aufteilungsmuster bei ausdifferenzierten, in fortgeschrittenen Sukzessionsstadien befindlichen
Populationen gemäßigter, zeitlich persistenter Lebensräume. Der theoretischen Kurvenverlauf
wird lediglich durch die Artenzahl der betrachteten Gruppe bestimmt und errechnet sich anhand









Ni = Abundanz bzw. Biomasse der Art mit dem Rang i in der Rangordnung
Ng = Gesamtabundanz bzw. Gesamtbiomasse
S = Gesamtartenzahl
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Um Vergleiche mit einer hypothetisch lognormalen Verteilung zu gewährleisten, wurden die art-
bezogenen Abundanz- und Biomassewerte ebenfalls nach der Abgrenzungsnorm log2 in Häufig-
keits- bzw. Gewichtsklassen eingeteilt. Die Artenzahl S(n) einer Abundanz- oder Biomasseklasse







Die Analyse der -Diversität erfolgte parzellenbezogen unter Berücksichtigung sämtlicher Ent-
nahmedurchgänge der Untersuchungsjahre 1996 und 1997. Da interspezifische Nahrungskonkur-
renz als eine wesentliche Steuergröße für die Ausbildung der Dominanz-Diversitäts-Verhältnisse
in Betracht zu ziehen war, wurden die Oribatidenarten anhand der in ANHANG Tab. A aufge-
führten Ernährungschwerpunkte in zwei funktionelle Gruppen (Gilden) eingeteilt werden, deren
Verteilung getrennt untersucht wurde. Bei dieser Vorgehensweise mußten panphytophage Arten
sowohl der trophischen Gilde der mikrophytophagen ( = „Mikro- bis Panphytophage“) als auch
der funktionellen Gruppe der makrophytophagen Spezies ( = „Makro- bis Panphytophage“) zu-
geordnet werden, womit die derart differenzierte Gilden eine gemeinsame Schnittmenge aufwie-
sen. Einfachheitshalber werden die trophischen Kategorien als „Mikrophytophage“ und
„Makrophytophage“ bezeichnet (vgl. Kap. 4.1.7). Dem Taxon Enchytraeidae wurde eine ein-
heitliche Trophie zugrundegelegt.
Zur besseren Orientierung über den Gleichverteilungsgrad der Arten wurde in den graphischen
Abbildungen (Kap. 4.1.7, 4.2.6), unabhängig von dem sich aus der jeweiligen Datenlage tatsäch-
lich ergebenden Verteilungsmuster, stets auch der sigmoide Kurvenverlauf der theoretisch
zu erwartenden „broken-stick“-Verteilung angegeben.
Bei allen Modellen wurde die statistische Übereinstimmung zwischen der tatsächlich beobach-
teten und der modelltheoretisch zu erwartenden Häufigkeits- bzw. Biomasseverteilung über den
2-Anpassungstest verifiziert (s. PIELOU 1975, MAGURRAN 1988):
erwartet
)erwartetbeobachtet( 22
Die Zahl der Freiheitsgrade (FG) zur Wahrscheinlichkeitskalkulation der Kurvenübereinstim-
mung über den 2-Wert ergab sich bei den Anpassungstests zur geometrischen Verteilung aus
der Gesamtartenzahl (FG = S – 1). Bei der -log-Verteilung und der „broken-stick“-Verteilung
folgte der Freiheitsgrad aus der Rangzahl der höchsten besetzten Häufigkeits- oder Biomassen-
klasse (FG = Oktavenrang – 1). Der Freiheitsgrad zur Wahrscheinlichkeitsberechnung einer
lognormalen Verteilung resultierte aus der Differenz des Klassenranges und der Zahl drei
(FG = Oktavenrang – 3 ; vgl. MAGURRAN 1988).
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3.8.9 Ordination
Die Beziehungen zwischen der Siedlungsdichte von Arten und ökologisch relevanten Umwelt-
faktoren sind in der Regel nicht linear. Meist besteht entlang eines Wirkungsgradienten ein mehr
oder minder deutliches Optimum und damit eine unimodale Gaussverteilung (z.B. MINCHIN
1987b). Zur Analyse des direkten Einflusses abiotischer und biotischer Standortfaktoren auf die
Siedlungsdichte von Arten der Zersetzerfauna wurde deshalb die von TER BRAAK (1986) konzi-
pierte „Kanonische Korrespondenzanalyse“ („canonical correspondence analysis“ = CCA)
herangezogen. Um die Erklärungsanteile der erfaßten Umweltvariablen im Hinblick auf die
Varianz in den Destruentenzönosen abschätzen zu können, wurden die Ergebnisse der CCA
außerdem mit denen einer DCA („detrended correspondence analysis“) verglichen (s.u.).
Im Gegensatz zu anderen statistischen Verfahren (z.B. Hauptkomponentenanalyse, Faktoren-
analyse, PCA) basieren diese Ordinationsmethoden auf einem nichtlinearen Grundmodell
(„correspondence analysis“ = CA), das ursprünglich von HILL (1973, 1974) speziell zum Zwecke
der indirekten ökologischen Gradientenanalyse entwickelt wurde und vom Verfahrensprinzip her
einer iterativ-reziproken Mittelwertbildung entspricht (PALMER 1993, TER BRAAK 1995). Hierbei
berechnet die CA allein aus den indikatorischen Qualitäten der quantifizierten Artenbestände,
also ohne die Notwendigkeit einer Integration gemessener Umweltfaktoren, eine fiktive
Umweltvariable, welche die erhobene Dichteverteilung am besten erklärt. Genaue Beschreib-
ungen der zugrundeliegenden Technik der reziproken Mittelwertbildung geben HILL (1974) und
TER BRAAK (1985), ein ausführlicher Gesamtüberblick über die verschiedenen Ordinations-
verfahren findet sich in TER BRAAK (1995).
Zur Erläuterung der für das Verständnis der Berechnungsergebnisse benötigten Terminologie soll an dieser Stelle dennoch ein
kurzer, jedoch hinreichender methodologischer Einblick in dieses vergleichsweise komplexe Analyseverfahren erfolgen:
Um „Umweltgradienten“ zu erfassen, werden in der CA gewichtete Mittelwertbildungen auf zwei verschiedene Weisen durchge-
führt: Zunächst werden den Untersuchungsflächen (oder den flächenzugehörigen Stechproben, welche in vorliegender Unter-
suchung ebenfalls ordiniert wurden) beliebige, jedoch ungleiche Zahlen zugeordnet, die als willkürliche „Flächenwerte“ (bzw.
„Stechprobenwerte“; im folgenden jedoch als „site scores“ bezeichnet) in den Iterationsalgorithmus eintreten. Dann werden die
gewichteten artspezifischen Abundanzmittel der Flächen (bzw. Artenhäufigkeiten in den Stechproben) als artenbezogene Werte
(„species scores“) definiert, aus denen anschließend, über gewichtete Mittelwertbildungen der „species scores“ aller Arten der
entsprechenden Flächen oder Stechproben, neue „site scores“ errechnet werden. Die neuen „species scores“ und „site scores“
werden, bezogen auf die fiktive Umweltvariable mit dem gewichteten Mittel 0 und die Varianz 1, welche im Ordinations-
diagramm die erste Achse darstellt, standardisiert (prinzipiell wären auch andere Standardisierungsverfahren, z.B. HILLs Metho-
de, anwendbar). Dieser Algorithmus wird iterativ so lange weitergeführt, bis von einem Iterationsschritt zum nächsten keine
merkliche Veränderung der „species scores“ und „site scores“ mehr wahrnehmbar ist. Als Ergebnis ergibt sich die erste
Ordinationsachse, welche diejenige Anordnung von Arten und Flächen arrangiert, die die höchstmögliche Korrelation zwischen
„site scores“ und „species scores“ beinhaltet.
Die höheren Achsen werden im Prinzip über den gleichen Iterationsalgorithmus extrahiert. Der einzige Unterschied besteht darin,
daß die „scores“ über einen integrierten Regressionsschritt (Kleinste-Quadrate-Regression), bei dem die errechneten arten- bzw.
flächenbezogenen Residuen als neue Werte in den Berechnungsprozeß der höheren Achsen eingehen, von den Werten der jeweils
niedereren Achsen entkorreliert (orthogonalisiert) werden. Ein bisweilen aufgrund des Berechnungsmodus auftretendes
mathematisches Artefakt, der sogenannten „Bogeneffekt“ („arch effect“, „horseshoe effect“), kann durch Aufnahme eines zu-
sätzlichen Rechenschrittes in den Algorithmus („detrending step“) eliminiert werden (HILL & GAUCH 1980, GAUCH 1982).
Hierdurch wird aus der CA eine DCA, welche jenes Hauptproblem der CA kontrolliert, jedoch ihrerseits wegen gelegentlich auf-
tretender und kaum voraussagbarer Effekte (z.B. geringe Leistungsfähigkeit bei schiefen Arten-Individuen-Verteilungen,
Auftreten eines „Zungen-Effektes“ an den Achsenenden, Unterschlagung eines „wahren“ Bogeneffektes, der sich aus der
tatsächlichen Datenlage ergibt) wiederholt kritisiert wurde (z.B. MINCHIN 1987a).
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Auch die CCA beinhaltet das mathematische Grundprinzip der CA, wobei die Erweiterung des Algorithmus hier nicht dem Aus-
schluß unerwünschter Nebeneffekte, sondern einer Eingliederung gemessener Umweltparameter in den Analyseprozeß dient. Im
Gegensatz zur CA gehen hier zwei Klassen von „site scores“ in den Iterationsalgorithmus ein:
(i) Flächen- bzw. Stechprobenwerte, die sich, analog zur CA, aus den gewichteten Dichtewerten der Arten errechnen
(„weighted averages of species scores“ = „WA scores“).
(ii) Flächen- bzw. Stechprobenwerte, die sich über eine multiple, lineare Kleinste-Quadrate-Regression mit den
„WA scores“ als unabhängige und den Umweltvariablen als abhängige Variablen errechnen („linear combination
scores“ = „LC scores“).
Die „species scores“ und „site scores“ werden jetzt auf die realen Umweltvariablen bezogen, die separat über das gewichtete
Mittel 0 und die Varianz 1 standardisiert werden. Letzteres geschieht, um die mit unterschiedlichen Maßeinheiten gemessenen
Variablen bzw. die daraus errechneten kanonischen Koeffizienten vergleichbar zu machen, ohne andere Aspekte der Analyse
zu beeinflussen (TER BRAAK 1986).
Bei der CA, DCA und CCA werden die Konvergenzen der „scores“ mit den extrahierten Achsen durch Eigenwerte
(„eigenvalues“) zwischen 0 und 1 angegeben, die den Korrelationskoeffizienten zwischen „site scores“ und „species scores“
entsprechen (GAUCH 1982). Ein Eigenwert ( ) entspricht der maximalen Verteilung von „scores“ auf einer Achse und ist bei der
CA und DCA ein Maß für die maximale Variationsbreite artspezifischer Siedlungsdichten beziehungsweise dem Übereinstim-
mungsgrad zwischen Flächen (oder Stechproben) und deren Artensets, also für den Gradienten in den biotischen Variablen. Die
Eigenwerte der Achsen, die bei einer CCA extrahiert werden, sind dagegen ein Maß für den Gradienten in den gemessenen Um-
weltfaktoren. Die Eigenwerte der Achsen einer CCA sind daher in der Regel kleiner als die einer CA oder DCA. Die Differenz
zwischen den Eigenwerten liefert somit ein Kriterium für die Bedeutung der erfaßten Umweltfaktoren (TER BRAAK 1986).
Der Beurteilung des Zusammenhangs der bei den CCA-Analysen extrahierten Ordinationsachsen mit den in die Analyse
aufgenommenen Umweltvariablen dient außerdem der „Monte Carlo Permutationstest“. Hierbei werden die Werte der abioti-
schen Daten zufällig vertauscht, also den biotischen Daten nach dem Zufallsprinzip zugeordnet. Die für jeden dieser „zufälligen
Datensätze“ errechneten Eigenwerte (in vorliegender Untersuchung 1.000 je CCA-Analyse) werden mit denen der „korrekten“
Original-Achsen verglichen. Wenn die Achsen-Eigenwerte des ursprünglichen Datensatzes in mehr als 99 % aller berechneten
Fälle über jenen der „zufälligen Datensätze“ liegt, kann von einem signifikanten Zusammenhang (p < 0,01) zwischen abiotischen
und biotischen Variablen ausgegangen werden.
Alle extrahierten Achsen bilden einen mehrdimensionalen Raum, in dem die Arten bzw. Flächen entsprechend ihrem Ähnlich-
keitsgrad angeordnet sind („joint plot“). Durch die ersten beiden Achsen wird in der Regel der größte Teil der Gesamtvarianz der
Artenbestände und Flächen abgedeckt, so daß aus Gründen der Darstellung nur diese beiden Achsen im Ordinationsdiagramm
dargestellt werden. Im Ordinationsdiagramm einer CCA werden zusätzlich die Umweltvariablen als vom Diagrammzentrum
ausgehende Pfeile dargestellt („triplot“). Hierbei beschreibt die Länge eines Variablenpfeils die Relevanz der assoziierten
Umweltvariable für die Erklärung der Gesamtvarianz. Über die Pfeilrichtung wird die Korrelationstärke eines Umweltfaktors mit
den die Artenkomposition definierenden Achsen angegeben. Die Winkel zwischen den Pfeilen kennzeichnen die Korrelations-
zusammenhänge der entsprechenden Umweltvariablen untereinander. Die relativen Positionen der „site scores“ zu den Varia-
blenpfeilen illustrieren deren Umweltcharakteristik, die Lage der „species scores“ hingegen die Umweltpräferenzen der
betrachteten Arten (Interpretationsdetails s. TER BRAAK 1986, 1990, 1995).
Die Berechnungen von DCA und CCA (einschließlich Monte Carlo Permutationstests) wurden
mit dem Computerprogramm PC-ORD für Windows™ (Vers. 3.20; MjM SOFTWARE DESIGN©
1997) durchgeführt. Da der Satz abiotischer Daten nur im Untersuchungsjahr 1996 durchgängig
erhoben wurde, rekrutierten sich auch die in die Analyse eingehenden Abundanzdaten aus-
schließlich aus den Erhebungen dieses Jahres. Bei den Oribatiden wurden ausschließlich adulte
Individuen in die Analyse einbezogen. Seltene Arten, die hinsichtlich der analysierten Informati-
onsbasis in weniger als 4 Bodenproben auftraten, konnten nicht berücksichtigt werden.
Für jede Stechrohrprobe wurde der aus zwei Teilproben unterschiedlicher Tiefe gemittelte
pHH2O-Wert und der prozentuale Wassergehalt (s. Kap. 3.3) einberechnet. Als parzellenbezogene
Parameter gingen die mittlere Mächtigkeit der organischen Bodenauflage einschließlich des
Ah-Horizontes sowie der mittlere Deckungsgrad der Parzelle durch die Bodenvegetation ein.
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Letztere subsummiert in ihrer Ausprägung den Beschattungs- bzw. Überschirmungsgrad, der,
aufgrund starker Interkorrelation, nicht als zusätzlicher Faktor einbezogen wurde, da Kollineari-
tät die CCA-Analyseergebnisse unkalkulierbar beeinflussen kann (TER BRAAK 1995).
Aufgrund der meist schiefen Verteilung der artbezogenen Häufigkeiten in den Proben wurden
die Abundanzdaten loge-transformiert. Um Transformationsprobleme bei Proben mit fehlenden
Arten zu umgehen, wurde zu allen ermittelten Dichtewerten eine 1 addiert ( y* = loge (y + 1);
vgl. EKSCHMITT 1993, JAGER & LOOMAN 1995, UNDERWOOD 1997). Auch die Umweltvariablen
„Auflagemächtigkeit“ und „Vegetationsdeckungsgrad“ wurden log-transformiert (pH-Werte sind
ohnehin bereits transformiert). Diesem Vorgehen lag die Überlegung einer Nichtlinearität ihrer
Auswirkungen zugrunde, wonach geringe Variablenwerte überproportional größere Effekte
haben dürften als hohe Werte. Der prozentuale Wassergehalt wurde dagegen nicht transformiert,
weil hier von einer quasilinearen Abhängigkeit der biotischen Variablen ausgegangen wurde. In
den Ordinationsdiagrammen der CCA wurden als Flächenwerte die „LC scores“ verwendet, da
diese Option die beste Passung zwischen Artenhäufigkeiten und Umweltvariablen organisiert.
3.9 Expositionsexperiment zur faunistischen Besiedlung und zur
Abbaugeschwindigkeit verschiedener Streutypen
Im Jahr 1996 wurde in einem für abgestorbene Fichtenforsten der Kammlagen des Osterz-
gebirges typischen Bergreitgrasbestand ein Expositionsversuch mit Blattstreu von Birke, Eber-
esche, Fichte und Lärche begonnen. Im Zentrum des experimentellen Ansatzes stand die Frage
nach der Abhängigkeit des Leistungspotentials der Destruentenfauna vom Angebot des organi-
schen Substrates unter Freilandbedingungen. Hierzu wurden die streuspezifischen Siedlungs-
dichten ermittelt und die daraus ableitbaren Kenngrößen „Biomasse“ und „potentielle Respirati-
onsleistung“ berechnet (Berechnungsmethoden s. Kap. 3.5.1, 3.5.2, 3.7). Weitere Ziele waren die
Ermittlung art- bzw. trophiegruppenabhängiger Substratpräferenda und die Erhebung substrat-
spezifischer Dekompositionsraten.
Zum Laubfalltermin im Herbst 1996 wurde autochthones Streumaterial von Birke, Eberesche
und Europäischer Lärche von etwa 15 – 20jährigen Baumindividuen aus der unmittelbaren
Umgebung der Versuchsanlagen in Kunststoffwannen geschüttelt bzw. abgestreift. Auch die
Gewinnung brauner Fichtennadelstreu durch das Schütteln von Ästen über einer ausgebreiteten
Folie erfolgte in diesem Zeitraum. Das gesammelte Material wurden schonend bei 40° C über
4 Tage im Trockenschrank getrocknet und anschleißend in einem trockenwarmen Heizungsraum
gelagert. Für die Berechnung der Dekompositionsraten mußte für jeden Substrattyp der Feuch-
tigkeitsgehalt und das aschefreie Trockengewicht im Verhältnis zur Einwaage bestimmt werden.
Hierzu wurde eine repräsentative Parallelenzahl in abgewogenen Porzellantiegeln (Wägung nach
3 h bei 105° C und Abkühlung im Exsikkator) über 24 h bei 105° C getrocknet, im Exsikkator
abgekühlt, auf der Analysenwaage gewogen, im Muffelofen bei 550° C verascht, der Ascherück-
stand im Exsikkator abgekühlt und abschließend erneut gewogen.
Mittels einer digitalen Analysewaage wurden je 200 mg Streu in Minicontainer-Zylinder
(Kunststoffcontainer nach EISENBEIS (1993): Ø = 16 mm; Tiefe = 16 mm) gefüllt. Um allen
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Destruententaxa den Zugang zu ermöglichen, wurden die Zylinder an beiden Enden über Fixier-
ringe mit ausgestanzten Gazescheiben von 2 mm Maschenweite verschlossen (Konstruktions-
details und Vorgehensweise bei der Materialeinwaage s. EISENBEIS et al. 1995). Bei der Beschik-
kung der Minicontainer wurde darauf geachtete, die getrocknete Streu möglichst wenig zu
zerbröseln, um Verluste durch absplitternde Feinpartikel zu vermeiden. Die Fichtennadeln
mußten jedoch in kleinen Bündeln geknickt werden. Dies war aufgrund der Containerabmessung
unumgänglich, weil die einzig mögliche Alternative einer Längspositionierung wegen der
verwendeten Maschenweite unweigerlich zu Materialverlusten bei der Ausbringung geführt
hätte, da einzelne Fichtennadeln dann sehr leicht durch die Gaze rutschen können.
Zur Exposition wurden die Container in keilförmige, mit sechs 16 mm-Bohrungen versehenen
PVC-Trägerstäbe von 25,5 cm Länge eingesetzt. Um eine möglichst homogene Raumverteilung
identischen Streumaterials im Oberboden zu erreichen, erfolgte eine abwechselnde Bestückung
der Stäbe mit Containern verschiedener Streuinhalte mit dem Ziel, etwaige Einflüsse (4) aufgrund
einer festgelegten, sich bei allen Trägerstäben wiederholenden Positionssequenz der Substrat-
typen zu vermeiden. Hierzu wurde die Substratbestückung der Trägerstäbe zweifach variiert. Bei
einem entsprechend gekennzeichneten „Stabtyp A“ erfolgte die Substratsequenz in der Abfolge
Fichtenstreu - Lärchenstreu - Birkenstreu - Ebereschenstreu - Fichtenstreu - Lärchenstreu, beim
„Stabtyp B“ in der Reihenfolge Birkenstreu - Ebereschenstreu - Fichtenstreu - Lärchenstreu -
Birkenstreu - Ebereschenstreu. Nach ihrer Armierung wurden die Trägerstäbe für den Transport
mit Frischhaltefolie versiegelt.
Am 10. November 1996 erfolgte die Ausbringung von 200 Trägerstäben, versehen mit insgesamt
1.200 Streucontainern, auf den Sukzessionsflächen der Versuchsanlage [LUG]. Nach der Wahl
geeigneter, dicht mit Bergreitgras bestandener Stellen wurden mit dem Spaten Grassoden ausge-
stochen, um vier 2 ½ m lange, 30 cm breite und etwa 25 cm tiefe Gräben im gegenseitigen Ab-
stand von 8 – 10 m anzulegen. In die senkrechten Längsseitenwände wurden mittels eines ange-
schärften, halboffenen Stechrohrprofils (Ø 15 mm, Länge mit Griff: 28 cm) unmittelbar über der
Horizontgrenze O/Ah in einem Abstand von ungefähr 10 cm waagrechte, 23 cm tiefe Bohrlöcher
ausgestochen (5). Pro Graben konnten anschließend je 25 Trägerstäbe der Typen A und B alter-
nierend in aufeinanderfolgende Bohrlöcher eingeführt werden. Die Containeröffnungen erfuhren
hierbei eine seitliche Ausrichtung, während die Stabunterseite gerade den Ah-Horizont tangierte
und das hintere, etikettierte Ende etwa 1 cm aus der Grabenwand herausragte. Durch die Tie-
fenorientierung an der Horizontgrenze O/Ah ergaben sich in Abhängigkeit von der Mächtigkeit
(4)   Eine denkbare Beeinflussung hätte sich beispielsweise infolge einer bei der Einführung der PVC-Stäbe zwangsläufigen, je-
doch ungleich starken Verdichtung angrenzender Bodenbereiche ergeben können.
 (5) Über die vorgeschaltete Materialentnahme per Stechrohrbohrer vor der Einbringung der Containerträger war gewährleistet,
daß ein guter direkter Kontakt zwischen Containeröffnungen und Bodensubstrat bestand, ohne eine hohe mechanische Kraft für
das Eindrücken der Stäbe aufwenden zu müssen. Hierdurch wären umliegende Bodenbereiche verdichtet und damit der Aus-
gangszustand verändert worden. Aufgrund des hohen Bodenskelettanteils entsprachen die Vorbohrungen zudem einer Sondie-
rung hinsichtlich der Wegbarkeit. Letztlich konnte mit dieser Vorgehensweise auch das Risiko von Exponatverlusten aufgrund
einer Beschädigung der Gazeabdeckung durch massive Bodenbestandteile während des Einschubes minimiert werden.
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des Auflagehorizontes Differenzen von bis zu 3 cm in der Vertikalposition der waagrecht liegen-
den Stäbe. Abschließend wurden die Grassoden passend in die Gräben eingesetzt und die Aus-
bringungsorte mit Markierungsstangen gekennzeichnet.
Die Entnahme der Streucontainer erfolgte in vier Serien am 3. Juni 1997 ( I.; nach 205 Exposi-
tionstagen), 19. August 1997 ( II.; 282 Tage), 10. November 1997 ( III.; 365 Tage) und am
9. Juni 1998 ( IV., 576 Tage). An den entsprechenden Terminen wurden nach dem Ausheben der
Grassoden je Graben 12 Stäbe der Typen A und B (pro Typ 5 reguläre und 1 Reservestab)
herausgezogen und umgehend straff mit Frischhaltefolie umwickelt. Aus Gründen einer gleich-
mäßigen Entnahmeverteilung fiel die Wahl bei Serie I. auf die Stabpositionen 1(A), 2(B), 8(A),
9(B), 16(A), 17(B), ... usw., bei Serie II. auf die Positionen 3(A), 4(B), 10(A), 11(B), ... usf.. Die
Verwahrung der Containerstäbe bis zur Aufarbeitung erfolgte bei 3° C im Kühlschrank.
Im Labor wurden die Containerinhalte, nach Entfernung von an den Gazeaußenseiten anhaften-
den Bodenpartikeln mit einem feinen Haarpinsel, in Porzellantiegel bekannten Gewichtes
(Wägung nach 24 h bei 105° C) überführt. Container, deren Gazeabdeckung durch eingewachse-
ne Wurzeln oder aufgrund mechanischer Einflüsse beim Herausziehen des Trägerstabes beschä-
digt oder abgelöst war, blieben bei der Versuchsauswertung unberücksichtigt. Solche Ausfälle
wurden durch die zeitgleich entnommenen Reserven ersetzt, so daß je Entnahmeserie und Sub-
strat 60 Replikationen (NSerie = 240; Nges = 960) in die Auswertung einflossen. Der Tierbesatz des
Streumaterials wurde nach Zufuhr von Leitungswasser unter dem Binokular ausgelesen. Zur
Verdampfung des Wassers wurden die Exponate anschließend im Trockenschrank für 24 h bei
70° C und daraufhin für weitere 24 h bei 105° C getrocknet. Nach der Abkühlung im Exsikkator
und Wägung auf der Analysewaage erfolgte die Substratveraschung im Muffelofen über 3 h bei
550° C. Aus der Differenz von Trockengewicht und Aschegewicht errechnete sich das aschefreie
Trockengewicht als Grundlage für die gravimetrische Berechnung der Dekompositionsraten.
Die substratspezifischen Dekompositionsraten wurden in Prozent der Ausgangsmasse (aschefrei-
es Trockengewicht) angegeben. Die Modellierung der Abbaudynamik erfolgte mit der abbau-
kinetischen Exponentialgleichung nach JENNY et al. (1949) bzw. OLSON (1963; s. Kap. 5.1.3):





Y0 = aschefreier Trockenmasseanteil zur Zeit t0 ( = 100 %)
t = Expositionszeitraum in Jahren [a]
k = spezifischer Geschwindigkeitsparameter der Streuzersetzung
Im Kontrast zur Exponentialgleichung wies die empirisch ermittelte Abbaukinetik bei allen
Streutypen jedoch einen stark verzögerten Anfangsverlauf auf (s. Abb. 31). Im Hinblick auf die
Güte längerfristiger Zeitprognosen für den streuspezifischen Abbau wurde daher eine Kurven-
anpassung zur Verbesserung der Modellvorhersage vorgenommen, bei der als Referenzwerte der
Exponentialfunktion zunächst nur die Ergebnisse der vier Entnahmeserien vorgegeben wurden,
während Y0 undefiniert blieb. Über eine rückwärts gerichtete Extrapolation wurde unter Zuhilfe-
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nahme der mathematischen Programmsoftware REGRESSION ANALYZER Vers. 3.2
(RSTECH© 1998) ein fiktiver Ausgangspunkt der exponentiellen Zersetzung t0* ermittelt
(gedachter Kurvenursprung), der zur Optimierung der substratspezifischen Dekompositions-
berechnungen für alle Yt Yt Serie I. herangezogen werden konnte. Diese Vorgehensweise war je-
doch mit der Einschränkung verbunden, daß der Zersetzungsverlauf zwischen t0 und tSerie I. nicht
modellierbar war und unbestimmt bleiben mußte. Eine analoge Anpassung der nach dem ein-
stufigen exponentiellen Abbaumodell von OLSON (1963) aufgestellten Zeitprognosen erfolgte
über eine Addition des zwischen t0 und t0* liegenden Zeitbetrages ( = t0*– 0) zu den über t0*
berechneten Zersetzungszeiträumen:
Halbwertszeit der Streuzersetzung: T0,5 [a] = 0-*0
2ln t
k
95%ige Streuzersetzung: T0,95 [a] = 0-*0
3 t
k
 99%ige Streuzersetzung:  T0,99 [a] = 0-*0
5 t
k
Die ausgelesenen Oribatiden und Enchytraeen wurden im Hinblick auf Determination und Bio-
massebestimmung nach den bereits vorgestellten Methodenprinzipien der flächenbezogenen
Kalkulationsverfahren (Kap. 3.5, 3.7) bearbeitet. Zur Erfassung der streutypspezifischen Ener-
gieumsatzleistungen wurden für jede Entnahmeserie EM Con.-Werte berechnet. Im Unterschied zu
der flächenbezogenen Vorgehensweise (s. Kap. 3.7) wurden Variablenausprägungen hierbei als
arithmetische Mittelwerte angegeben. Als Bezugsgröße fand der Rauminhalt eines Minicontai-
ners (V = 3,22 cm3) Verwendung, wodurch EM Con.-Werte die Dimension [mJ × 3,22 cm –3 × h –1
(bei 10° C)] aufwiesen. Streuvergleichenden Ergebnisverifikationen gründeten auf container-
bezogenen Replikationen und erfolgten mittels des BROWN-FORSYTHE-Verfahrens mit nachge-
schaltetem GAMES-HOWELL-Test (Kap. 3.8.7) bzw. – im Falle nicht normalverteilter Stich-
probenergebnisse – mittels des MANN-WHITNEY U-Tests.
Collembolen wurden lediglich numerisch (auf der Datenbasis von Siedlungsdichten) als einheit-
liches Taxon verarbeitet. Da die Container weit überwiegend von hemi- und euedaphischen
Kleinformen besiedelt waren, wurde zwecks einer ungefähren energetischen Größeneinschät-
zung (ME-Berechnungen) jedem Collembolenindividuum ein Pauschalwert von 5 µg Lebend-
masse zugeordnet (vgl. PERSSON & LOHM 1977, PETERSEN 1975, PETERSEN & LUXTON 1982).
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4 ERGEBNISSE
4.1 Oribatiden
4.1.1 Artenreichtum und Artenerwartungswerte
Zwischen August 1995 und November 1997 wurden auf den Parzellen der Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)] insgesamt 42 Oribatidenarten aus
22 Familien nachgewiesen (Tab. 3; kommentierte Artenliste mit Angaben zu Synonymen, mor-
phologischen Besonderheiten, Art-Areal, ökologischer Kennzeichnung und Vorkommens-
schwerpunkten s. ANHANG Tab. A). Die Hornmilbenzönose der Versuchsanlage [LUG] war mit
36 Arten deutlich mannigfaltiger als die Gemeinschaft der [KAB]-Anlage (25 Arten; Abb. 7,
Tab. 3). Für die Parzellen der [LUG]-Anlage errechnete sich, bezogen auf eine standardisierte
Probengröße von 3.377 Individuen ( = Gesamtindividuenzahl der Versuchsanlage [KAB]), ein
Erwartungswert E(S) von 33,6 Arten. Für die Versuchsanlage [KAB] resultierten 25 Spezies. Die
Referenzparzelle [Fi(+)] war mit einem E(S3377)-Wert von 30,2 Arten ebenfalls artenreicher als
die [KAB]-Anlage (Abb. 7).
Innerhalb der [LUG]-Parzellen variierte die Artenzahl der Oribatida zwischen 20 und 29. Über
alle [LUG]-Parzellen gemittelt betrug die durchschnittliche Artenzahl 23,9. Die geringsten
Artenerwartungswerte ergaben sich für die Fichtenkulturen ([Fi], [Fi D]) und für die gekalkte
Variante der Sukzessionsparzellen [Sz D]. Die Laubholzkulturen wiesen hingegen etwas höhere
E(Sn)-Werte auf (Abb. 8, Tab. 3). Hierbei war die ungekalkte Birkenparzelle [Bi] mit 29 definiti-
ven Artnachweisen am ergiebigsten. Dies spiegelt sich auch im höchsten Artenerwartungswert
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Abb. 7: Artenerwartungswerte E(Sn) nach HURLBERT (1971) für Oribatiden auf den Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] (Parzellenergebnisse jeweils zusammengefaßt) sowie der Referenzparzelle [Fi(+)] bei
Probegrößen zwischen n = 1 und n = 3.377 Individuen.
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Abb. 8: Parzellenbezogene Artenerwartungswerte E(Sn) nach HURLBERT (1971) für Oribatiden bei Pro-
begrößen zwischen n = 1 und n = 619 Individuen. Der Maximalwert basiert auf der Gesamtindividuenzahl
der Parzelle mit der geringsten Probenausbeute (Ng [Lä D] = 619 Individuen).
Auf den [KAB]-Parzellen variierte die Artenzahl zwischen 15 und 18, im Durchschnitt siedelten
16,8 Spezies auf den Parzellen. (Tab. 3). Nach den E(Sn)-Werten wies die ungekalkte Lärchen-
parzelle [Lä] die höchste, die gekalkte Variante [Lä D] hingegen die geringste Artenvielfalt auf
(Abb. 8).
Die höchste absolute Artenzahl ergab sich für die Referenzparzelle [Fi(+)]. Im Vergleich zum
Parzellendurchschnitt der unmittelbar angrenzenden [KAB]-Anlage ( = 16,8 Spezies) wurden
hier mit 31 Arten fast doppelt so viele Hornmilbenspezies festgestellt. Nach den standardisierten
Artenerwartungswerten lag [Fi(+)] allerdings unter dem entsprechenden E(Sn)-Wert für die
ergiebigsten [LUG]-Parzelle [Bi] (Abb. 8, Tab. 3). Unterschiede in der Steilheit und -krümmung
der HURLBERT-Kurven weisen auf divergente Arten-Individuen-Verteilungsmuster der Parzellen
hin (s. Kap. 4.1.7).
4.1.2 Arteninventar und Konstanz
Sieben Arten (16,7 % der Gesamtartenzahl Sg = 42; Hypochthonius rufulus, Nothrus silvestris,
Tectocepheus sarekensis, Oppiella ornata, Oppiella subpectinata, Chamobates borealis,
Steganacarus spinosus) siedelten auf allen Parzellen der Versuchsanlagen und im Referenzbe-
stand [Fi(+)]. Weitere sechs Spezies (14,3 %; Belba pseudocorynopus, Hypodamaeus gracilipes,
Tectocepheus velatus, Hemileius initialis, Melanozetes meridianus, Euphthiracarus monodac-
tylus) traten mit einer Konstanz von mindestens 75 % auf (Tab. 3).
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Tab. 3: Arteninventar, Artenzahlen * (AZ), Artenerwartungswerte * E(Sn), Stechprobenfrequenz und Auf-
trittskonstanz (C) der Oribatiden auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf
dem Referenzfichtenbestand [Fi(+)], angeordnet nach abnehmenden Gesamtsummen der Frequenzwerte.
* =  ausschließliche Berücksichtigung adulter Individuen [Standardzahlen]  =  parzellenbezogener Artnachweis / Frequenz [in %, gerundet]
  [Kursivzahlen] =  Konstanz [in %, gerundet, unter C ]
LUG KAB
O r i b a t i d a Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D C
Chamobates borealis* 50 52 43 68 61 55 54 41 71 50 70 48 45 100
Oppiella subpectinata* 54 75 52 75 68 57 6 1 46 27 32 35 100
Hypochthonius rufulus* 54 79 32 91 30 77 66 82 59 11 5 4 11 100
Steganacarus spinosus* 25 39 30 25 52 41 29 32 73 29 23 27 46 100
Hemileius initialis* 41 43 50 59 46 41 68 48 23 — 2 — 2 85
Oppiella ornata* 21 29 23 29 32 18 38 18 18 41 20 38 25 100
Tectocepheus velatus* 2 11 2 7 9 11 2 — 86 27 34 43 18 92
Tectocepheus sarekensis* 4 23 7 18 29 32 20 18 43 13 14 9 18 100
Chamobates voigtsi* 13 14 14 20 14 11 14 9 93 — — 4 — 77
Euphth. monodactylus* 18 30 13 21 27 25 27 13 9 2 — 2 — 85
Melanozetes meridianus* 4 11 14 18 21 27 2 — 9 13 30 27 4 92
Nothrus silvestris* 9 16 13 18 13 16 11 14 32 4 9 2 9 100
Phthiracarus piger* 7 18 13 14 7 18 4 5 11 — — — 2 77
Belba pseudocorynopus* 9 7 9 9 14 9 4 2 18 4 — 4 — 85
Hypodamaeus gracilipes* 11 2 4 9 4 4 9 7 13 2 9 11 — 92
Metabelba montana* 4 4 — 7 — 2 7 9 11 13 13 5 — 77
Nanhermannia nana* 4 11 9 9 2 — 7 9 14 — — — — 62
Oppiella nova* 2 — — — 7 — 4 — 25 9 7 2 5 62
Oribatula tibialis* 4 7 4 11 — 4 4 2 9 — 2 — — 69
Carabodes rugosior* 2 2 — — — — — — 11 2 13 2 9 54
Fuscozetes setosus* 2 — — 4 11 5 7 2 7 — — — — 54
Camisia biurus* 9 — 2 — — — — — 21 — 2 — — 31
Nanhermannia elegantula* — 4 — 2 2 — 4 2 13 — — — — 46
Suctobelbella subcornigera* — 2 — 2 — — 2 — 13 2 — 2 — 46
Suctobelbella similis* — — 2 — — — 2 — 13 — — 2 4 38
Suctobelbella falcata* 2 — — 2 2 2 4 9 — — — — — 46
Platynothrus peltifer* — — — — — — — — 18 — — — 2 15
Eupelops torulosus* — — — — — — — — 18 — — — — 8
Scheloribates pallidulus* 2 5 2 2 — — 4 — — — — — — 38
Edwardzetes edwardsi* 2 2 4 4 — — — 2 — — — — — 38
Heminothrus longisetosus* — — — — — — — — 13 — — — — 8
Carabodes labyrinthicus* — — — 2 2 — — — 4 — 2 — — 31
Cepheus dentatus* 2 — 7 — — — — — — — — — — 15
Suctobelba trigona* 2 2 — 2 — — 2 — — — — — — 31
Autogneta longilamellata* — — — — — — — — 7 — — — — 8
Suctobelbella subtrigona* 2 2 — — — — — — — — — — — 15
Cultroribula bicultrata* — — — — — — — — — — 4 — — 8
Eremaeus c.f. hepaticus* — — — — — 4 — — — — — — — 8
Nothrus c.f. parvus* — — — — — — — — 2 — — — — 8
Eporibatula rauschensis* — — — 2 — — — — — — — — — 8
Suctobelbella acutidens* — — 2 — — — — — — — — — — 8
Oribatella berlesei* 2 — — — — — — — — — — — — 8
AZ Parzelle 29 25 23 27 21 20 26 20 31 16 18 18 15
AZ Versuchsanlage 36 25
 mittlere AZ Parz. / Vers.-Fläche 23,9 16,8
E(S619) Parzelle 26,1 23 21,9 21,5 20 18,8 23 17,6 24,3 16 16,2 17,1 15
E(S3377) Versuchsanlage 33,6 30,2 25
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Dagegen traten die auf den [LUG]-Parzellen hochkonstanten Arten (Parzellenstetigkeit  88 %)
Oribatula tibialis, Chamobates voigtsi und Phthiracarus piger auf der Versuchsanlage [KAB]
nur unstet, d.h. auf maximal einer der vier Parzellen auf. Für drei weitere Arten (Nanhermannia
elegantula, Nanhermannia nana, Fuscozetes setosus), die auf mindestens der Hälfte der [LUG]-
Parzellen siedelten (Konstanz  50 %), fehlte der Nachweis auf der Versuchsanlage [KAB],
obwohl alle sechs Spezies auf der unmittelbar an die [KAB]-Fläche angrenzenden Referenz-
parzelle [Fi(+)] durchaus häufig anzutreffen waren. Die auf der Versuchsanlage [LUG] ebenfalls
mit einem Stetigkeitswert von 50 % erfaßten Arten Suctobelba trigona, Suctobelbella falcata,
Scheloribates pallidulus und Edwardzetes edwardsi waren hingegen weder auf den [KAB]-
Parzellen noch auf [Fi(+)] nachweisbar. Letzteres galt auch für die auf [LUG] unstet, d.h. nur auf
je einer Parzelle auftretenden Arten Eremaeus c.f. hepaticus, Cepheus dentatus, Suctobelbella
acutidens, Suctobelbella subtrigona, Eporibatula rauschensis und Oribatella berlesei (s. Tab. 3).
Die einzige Hornmilbenart mit einem hochkonstanten Auftreten auf den [KAB]-Parzellen und
unstetem Nachweis auf der Versuchsanlage [LUG] war Carabodes rugosior. Die Spezies
Cultroribula bicultrata war ausschließlich auf [KAB] und hier nur in zwei im Juni 1996 auf der
Parzelle [BU D] gezogenen Stechproben präsent.
Camisia biurus, Carabodes labyrinthicus, Suctobelbella subcornigera und Suctobelbella similis
zeigten auf beiden Versuchsanlagen eine geringe Parzellenstetigkeit (Konstanz  50 %). Auf der
Referenzparzelle [Fi(+)] waren sie stets vertreten. Ausschließlich auf der Referenzparzelle sie-
delten darüber hinaus Nothrus c.f. parvus, Heminothrus longisetosus, Autognetha longilamellata
und Eupelops torulosus. Auch die Spezies Platynothrus peltifer, deren Nachweis außerhalb der
Referenzparzelle lediglich mit einer Tritonymphe auf der angrenzenden [KAB]-Parzelle [Lä D]
gelang, hatte ihren Verbreitungsschwerpunkt im absterbenden Referenzbestand [Fi(+)].
4.1.3 Frequenz
Auf der Versuchsanlage [LUG] und der Referenzparzelle [Fi(+)] trat der überwiegende Teil
gemeinsamer Hornmilbenarten in einer größeren Anzahl entnommener Bodensäulen auf als auf
den Parzellen der [KAB]-Fläche (Tab. 3). Bei Berücksichtigung aller Erhebungstermine
erreichten Chamobates borealis, Oppiella subpectinata und Hypochthonius rufulus auf fast allen
[LUG]-Parzellen Frequenzwerte von über 50 %, die beiden letzteren Arten waren mehrfach in
mehr als ¾ der Bodenproben einer Aufnahmesequenz enthalten. Auf einigen Parzellen wurden
auch für Hemileius initialis und Steganacarus spinosus Frequenzwerte  50 % ermittelt. Die
höchste Stechprobenstetigkeit erreichte Hypochthonius rufulus mit 91 % auf der gekalkten Eber-
eschen-Parzelle [Eb D] der [LUG]-Anlage.
Auf der [KAB]-Anlage erreichte Chamobates borealis als einzige Hornmilbenart ein Frequenz-
niveau über 50 %. Ähnliches galt für die Oppiiden und Steganacarus spinosus, Melanozetes
meridianus, Hypodamaeus gracilipes sowie Metabelba montana auf [LUG], Tectocepheus
velatus und Carabodes rugosior traten in den Stechrohrproben der [KAB]-Anlage häufiger auf
(Tab. 3). Alle übrigen, auf beiden Versuchsanlagen vorkommenden Arten zeigten auf [KAB]
deutlich geringere Erfassungsstetigkeiten.
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Im Referenzbestand [Fi(+)] traten Adulti von Tectocepheus velatus und Chamobates voigtsi in
fast allen Proben auf (Gesamtfrequenzwerte: 86 bzw. 93 %). Hypochthonius rufulus, Chamoba-
tes borealis und Steganacarus spinosus fanden sich in weit mehr als der Hälfte aller entnomme-
nen Bodensäulen (Tab. 3). Auch Nothrus silvestris, Tectocepheus sarekensis, Oppiella subpecti-
nata und Oppiella nova erreichten mit 25 – 43 % vergleichsweise hohe Erfassungsstetigkeiten.
Von den 23 gemeinsamen Arten, die sowohl auf [Fi(+)] als auch auf mindestens je einer Parzelle
der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] siedelten, erreichten 13 Spezies (Nothrus silvestris,
Camisia biurus, Hypodamaeus gracilipes, Belba pseudocorynopus, Carabodes labyrinthicus,
Tectocepheus sarekensis, Tectocepheus velatus, Suctobelbella subcornigera, Suctobelbella
similis, Oppiella nova, Chamobates voigtsi, Chamobates borealis, Steganacarus spinosus) ihre
höchste Probenstetigkeit auf der Referenzparzelle ( = 57 %). Auch die beiden Nanhermannia-
Arten, die auf allen [KAB]-Parzellen fehlten, traten im Referenzbestand [Fi(+)] mit vergleichs-
weise hoher Stetigkeit auf (Tab. 3). Dagegen erreichten Hypochthonius rufulus, Oppiella
subpectinata, Oribatula tibialis, Hemileius initialis, Phthiracarus piger und Euphthiracarus
monodactylus ( = 26 %) die höchsten Frequenzwerte auf einer der [LUG]-Parzellen. Metabelba
montana, Carabodes rugosior, Oppiella ornata und Melanozetes meridianus ( = 17 %) waren
auf den [KAB]-Parzellen am regelmäßigsten erfaßbar (Tab. 3).
4.1.4 Artenidentität
Die Artenidentität (JACCARD’sche Zahl) zwischen den Parzellen einer Versuchsanlage war stets
größer als jene zwischen [LUG]- und [KAB]-Parzellen (Abb. 9). Während für die [LUG]-
Parzellen eine mittlere Artenübereinstimmung von 68 % und für [KAB]-Parzellen eine von 63 %
resultierte, lag die Artenidentität zwischen [LUG]- und [KAB]-Parzellen im Mittel bei nur 49 %.
Die geringste Identität zwischen Parzellen der gleichen Versuchsanlage wurde auf der [LUG]-
Anlage für das Vergleichspaar [Eb] – [Fi] mit 57 % Übereinstimmung, auf der [KAB]-Anlage
für das Paar [Bu] – [Lä D] mit 55 % Übereinstimmung festgestellt. Bei der Gegenüberstellung
der Artensets von Parzellen verschiedener Versuchsanlagen ergab sich die geringste Kongruenz
für die Flächenpaare [Eb D] – [Lä D] und [Sz D] – [Lä D], deren Artensets jeweils nur 35 %
Übereinstimmung aufwiesen (Abb. 9).
Auf keiner Versuchsanlage ergaben sich anhand der Clusterung der Artenidentität Hinweise auf
einen Einfluß der Bestockung (s. Abb. 9). Ähnliches galt für den Kalkungsstatus auf [LUG]. Die
Artensets der ungekalkten [KAB]-Parzellen bildeten hingegen mit 89 % Identität eine Gruppe
größter Artenähnlichkeit.
Die Artenidentität zwischen der Referenzparzelle [Fi(+)] und den Parzellen der Versuchsanlage
[KAB] war mit einer mittleren Übereinstimmung von 53 % etwas geringer als der Identitätsgrad
zwischen [Fi(+)] und den [LUG]-Parzellen ( = 59 %). Abgesehen von Cultroribula bicultrata
traten indes auf [KAB] keine weiteren Arten auf, die nicht auch auf [Fi(+)] nachzuweisen waren.
Demgegenüber waren die Identitätsverhältnisse zwischen [Fi(+)] und den [LUG]-Parzellen
charakterisiert durch eine vergleichsweise höhere Zahl gemeinsamer Arten. Andererseits unter-
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schieden sich die Parzellen durch ein wechselhaftes Fehlen von insgesamt 15 Arten, von denen
10 Spezies auf [Fi(+)] und 5 Spezies auf der Versuchsanlage [LUG] nicht nachweisbar waren
(vgl. Tab. 3).
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
6 Bi 100
Bi D 74 100
Eb 68 66 100
Eb D 70 79 61 100
Fi 61 59 57 71 100
Fi D 63 61 59 68 71 100
Sz 72 76 63 83 74 70 100
LU
G
Sz D 63 67 59 74 71 74 70 100
Fi(+) 58 60 54 61 63 55 68 55 100
7 Bu 50 58 44 48 54 57 56 44 52 100
Bu D 52 48 46 45 50 52 47 41 53 62 100
Lä 52 59 52 50 56 58 63 46 58 89 57 100KA
B
Lä D 42 43 46 35 50 46 46 35 48 55 57 57 100
Abb. 9: Ähnlichkeitsmatrix (JACCARD‘sche Zahl [in %, gerundet]) und clusteranalytisches Ähnlichkeits-
dendrogamm (UPGMA-Linkage) der parzellenbezogenen Artenidentität der Oribatidenzönosen.
4.1.5 Abundanz und Biomasse
Die Ergebnisse basieren auf 27.446 Individuen aus 455 Stechrohrproben des Untersuchungsjah-
res 1996 und aus 273 Proben des Jahres 1997. Die parzellenbezogenen Abundanzen und Bio-
massen unterschieden sich an allen Erhebungsterminen signifikant (BROWN-FORSYTHE-VA:
p < 0,01). Im Referenzbestand [Fi(+)] erreichten die Hornmilben mit Medianen von etwa 40.000
{70.600} Ind. m-2 und 119 {193} mg TM m-2 mit Abstand die höchste Siedlungsdichte und
Ähnlichkeitsabstand der Artenkonstellation [%]
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Bu    
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Eb
Sz D    
Fi D    
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Biomasse ({ x } = arithmetisches Mittel). Auf der Versuchsanlage [LUG] lagen die Werte – ge-
mittelt über alle Parzellen – nur bei etwa 1/5 (Abundanz) bzw. 1/3 (Biomasse) des Niveaus der
Referenzfläche. Die [KAB]-Parzellen wiesen noch weit geringere Wohndichten und Biomassen
auf (etwa 1/10 der Referenzwerte von [Fi(+)]; s. Tab. 4). Trotz der allgemein hohen Varianz
zwischen den Stechproben und der relativ geringen Replikationszahl (n = 7) ließen sich diese
Unterschiede für terminübergreifend zusammengefaßte Parzellenergebnisse und auch für die
überwiegende Mehrzahl termingleicher Resultate statistisch verifizieren (Tab. 5).
Nicht für jeden Erhebungstermin festzustellen waren hingegen absicherbare Abundanz- oder
Biomasseunterschiede zwischen den Parzellen ein und derselben Versuchsanlage (Tab. 5).
Obwohl sich die Mediane der [LUG]-Parzellen zum Teil um den Faktor 2 bis annähernd 4 unter-
schieden (Tab. 4, Abb. 10), ergab sich unter Berücksichtigung aller Aufnahmetermine nur für die
Parzelle [Eb D] eine signifikante Abundanz- und Biomassedifferenz zur Mehrzahl der übrigen
[LUG]-Parzellen (Tab. 5).
Auch zwischen den Parzellen der [KAB]-Anlage ließen sich Abundanz- oder Biomassedifferen-
zen (Tab. 4) nicht statistisch belegen (Tab. 5). Somit gingen weder vom Kalkstatus der Parzellen
noch von ihrer Bestockung signifikante Einflüsse auf Abundanz oder Biomasse der Hornmilben
aus. Dies begründete eine Zusammenführung flächeninterner Parzellenergebnisse zu ver-
suchsanlagenbezogenen Aussagen.
Tab. 4: Individuendichte (103 Ind. m-2) und Biomasse (mg TM m-2) der Orbatiden auf den Parzellen der
Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf 455 Stechrohr-
proben des Jahres 1996 (5 Beprobungstermine) und 273 Proben des Jahres 1997 (3 Beprobungstermine).
Angaben als Median, arithmetisches Mittel [ x  ] oder bezogen auf das Niveau des Referenzbestandes (% [Fi(+)])
Abundanzwerte sind auf die erste Nachkommastelle, Trockenmassenwerte auf die ganze Zahl gerundet.
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
Abundanz (103 Ind. m-2)
6,3 10,1 4,6 17,7 6,7 6,1 9,0 5,5 40,0 3,6 5,5 5,1 2,7Median..
7,6 3,8
10,3 12,8 10,3 22,4 11,2 12,3 14,1 11,5 70,6 5,8 10,2 8,6 6,0
x .
13,1 7,7
14,1 17,8 13,8 34,5 15,8 18,1 20,6 15,4 100 8,5 15,7 13,2 8,4
18,8 11,4
Biomasse (mg TM m-2)
30 50 25 72 25 36 28 21 119  7 15 10  8Median..
35 10
50 68 55 96 41 66 64 55 193 15 48 20 16
x .
62 25
25,1 34,9 21,8 55,7 21,9 36,0 32,5 27,3 100 8,7 30,2 11,1 7,7%  [Fi(+)].
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Auf der Versuchsanlage [LUG] lag die Individuendichte bei durchschnittlich 7.600 {13.100}
Ind. m-2 (Tab. 4). Mit 4.600 {10.300} Ind. m-2 wies die Parzelle [Eb] die geringste Wohndichte
der Hornmilben auf, während auf [Eb D] mit etwa 17.700 {22.400} Ind. m-2 der weitaus höchste
Abundanzwert der [LUG]-Anlage festgestellt wurde. Differenziert nach Beprobungsterminen
siedelten die wenigsten Tiere (1.500 {2.700} Ind. m-2) im Juli 1996, die meisten im September
1997 (17.300 {21.700} Ind. m-2). In beiden Untersuchungsjahren erreichten die Hornmilben im
Spätsommer die höchsten Dichten. Der Anteil juveniler Tiere an der Gesamtindividuenzahl war
stets im Hochsommer am höchsten (8. August 1996: 61 %; 31. Juli 1997: 58 %), im Frühjahr
und Frühsommer dagegen am geringsten (14. Juni 1996: 15 %; 26. Mai 1997: 45 %).
Die Biomasse der Hornmilben betrug auf der Versuchsanlage [LUG] im Mittel etwa 35 {62} mg
TM m-2. Die Werte der Parzellen variierten hierbei zwischen 21 mg TM m-2 ([Sz D]) und
72 mg TM m-2 ([Eb D]). Neben [Eb D] wies auch die gekalkte Birkenparzelle [Bi D] mit
50 {68} mg TM m-2 vergleichsweise hohe Werte auf (Tab. 4). Die phänologisch bedingte Bio-
massevariation lag parzellenübergreifend zwischen 16 {31} und 62 {95} mg TM m-2 und deckte
sich terminlich mit den minimalen und maximalen Siedlungsdichten (s.o.).
Für die Parzellen auf der Versuchsanlage [KAB] errechnete sich eine mittlere Siedlungsdichte
von 3.800 {7.700} Ind. m-2. Am niedrigsten war die Wohndichte auf [Lä D] (2.700 {6.000}
Ind. m-2), am höchsten auf [Bu D] (5.500 {10.200} Ind. m-2). Im Schnitt war die Siedlungsdichte
der Oribatiden damit ungefähr halb so hoch wie auf der Versuchsanlage [LUG], wobei die
Mediane der Parzellen [BU D] und [Lä] etwa die Dichtewerte der individuenärmsten [LUG]-
Parzellen erreichten (Tab. 4). Die phänologische Schwankungsbreite der Wohndichte auf der
Versuchsanlage [KAB] reichte von einem Dichteminimum im Juli 1996 (ca. 800 {1.500}
Ind. m-2) bis zu einem Höchstwert im Oktober (8.400 {12.700} Ind. m-2 1996. Für das Untersu-
chungsjahr 1997 war kein Herbstmaximum festzustellen; die Abundanzen der Aufnahmen vom
26. Mai (7.400 {11.900} Ind. m-2), 31. Juli (5.500 {10.400} Ind. m-2) und 14. September 1997
(6.700 {10.500} Ind. m-2) unterschieden sich kaum. In diesem Jahr war auch der Anteil juveniler
Individuen an der Gesamtindividuenzahl mit 45 – 48 % überraschend konstant, während der
Juvenilenanteil im Untersuchungsjahr 1996 mit Höchstwerten im Hochsommer (31. August
1996: 53 %) und einem Minimalwert im Frühsommer (14. Juni 1996: 18 %) den Ergebnissen auf
der Versuchsanlage [LUG] stark ähnelte.
Mit einem Median von etwa 10 {25} mg TM m-2 erreichten die Hornmilben auf der Ver-
suchsanlage [KAB] weniger als 1/3 ihrer Biomasse auf der [LUG]-Anlage (Tab. 4). Da sich das
Adult-Juvenil-Verhältnis zwischen [KAB]- und [LUG]-Parzellen insgesamt nur geringfügig un-
terschied, weisen die Ergebnisse auf eine relativ stärkere Präsenz kleinerer und damit leichterer
Arten auf der Versuchsanlage [KAB] hin. Parzellenbezogen lagen die Biomassemediane auf der
[KAB]-Fläche zwischen 7 und 15 mg TM m-2 {15 – 48}. Die phänologisch bedingte Variations-
breite reichte von 2 bis maximal 23 mg TM m-2 {6 – 68} und stimmte zeitlich mit den Minima
und Maxima der Abundanz überein (s.o.).
Statistisch ließen sich die Unterschiede der Abundanz- und Biomassemediane zwischen [LUG]-
und [KAB]-Parzellen (Tab. 4, Abb. 10) für die überwiegende Mehrzahl terminentsprechender
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2131996 1997
Median Abundanz [103 Ind. m-2 ]
Median Trockenmasse [mg m-2]
75% Perzentil (= oberes Quartil)
25% Perzentil (= unteres Quartil)
n = 7 Stichproben / Erhebungstermin
Abb. 10:       Mediane und Quartile (25%-
und 75%-Perzentil) der Siedlungsdichten
[Ind. m–2] und Biomassen (Trockengewicht
[mg m–2]) der Oribatiden auf den Parzellen
der Versuchsanlagen und der Referenzpar-
zelle für die Datenaufnahmen vom 14. Juni,
9. Juli, 8. August, 31. August und 24. Okto-
ber 1996 sowie vom 26. Mai, 31. Juli und
14. September 1997. Aus Darstellungs-
gründen sind die Abundanz- und Biomasse-
werte zeitlich versetzt angeordnet.
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Ergebnisabgleiche nur selten absichern (Tab. 5). Abundanzunterschiede zwischen den Ver-
suchsanlagen [LUG] und [KAB] insgesamt waren an 50 % der Beprobungstermine signifikant.
Bei weiteren 25 % der Aufnahmen zeigten sich ebenfalls zahlenmäßige Unterschiede in den
Wohndichten von [LUG] und [KAB], die statistisch allerdings nicht abzusichern waren. Abgese-
hen von der Beprobung im Mai 1997 differierte auch die Biomasse der Oribatiden zwischen den
Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] an allen Beprobungsterminen signifikant (Tab. 5).
Tab. 5: Divergenzprüfung (GAMES-HOWELL-Test) logeee-transformierter Abundanzen (Matrix unten-
links) und Biomassen (Matrix oben-rechts) von Orbatidengemeinschaften einzelner Parzellen bzw. den
Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] insgesamt. Die statistische Verifikation berücksichtigt alle Aufnah-
metermine der Untersuchungsjahre 1996 ( J: 14.06.; J: 9.07.; A: 8.08.; S: 31.08.; O: 24.10.) und 1997
(M: 26.05.; J: 31.07.; S: 14.09.).
– =  kein statistisch absicherbarer Abundanz- bzw. Biomasseunterschied am entsprechenden Erhebungstermin
=  signifikante Abundanzdifferenz  (p  0,05)       = signifikante Biomassedifferenz  (p  0,05)
=  tendenzielle Abundanzdifferenz  (0,05 < p  0,1) = tendenzielle Biomassedifferenz  (0,05 < p  0,1)
= signifikante Differenz für erhebungsterminübergreifend zusammengefaßte Datensätze (p 0,05)
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
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Die Authentizität der zahlenmäßigen Befunde einer zumindest partiell dichtebezogenen und
einer grundsätzlichen biomassebezogenen Verschiedenheit der Hornmilbenpopulationen von
Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] war auch durch die statistische Überprüfung
auf der Basis erhebungsterminübergreifend zusammengefaßter Parzellendaten zu erhärten.
Besonders die Biomasseunterschiede waren hierbei nur für wenige Vergleichspaarungen mit den
[KAB]-Parzellen [Bu D] und [Lä] nicht verifizierbar (Tab. 5; dunkelgraue Feldunterlegung).
4.1.6 Individuen- und Biomassedominanz
Die individuen- und biomassebezogene Dominanzstruktur und die Dominantenidentität
(RENKONEN-Index) der Oribatidenzönosen unterschied sich zwischen den Parzellen der
Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] bzw. zwischen diesen und der Referenzparzelle [Fi(+)]
deutlich. Hohe Übereinstimmungsgrade ergaben sich vorwiegend für Parzellen der gleichen
Versuchsanlage. Im clusteranalytischen Ähnlichkeitsdendrogramm bildeten diese hinsichtlich
Individuendichte und Biomasse deutlich abgegrenzte Gruppen (Abb. 11).
Innerhalb der Versuchsanlagen waren sich die Dominanzstrukturen der [LUG]-Parzellen unter-
einander ähnlicher als jene der [KAB]-Parzellen (Abb. 11). Auf der Basis von Arten-Individuen-
Relationen betrug der Ähnlichkeitsabstand zwischen den Oribatidenzönosen der [LUG]-
Parzellen je nach Flächenpaar zwischen 9 und 29 %. Einen besonders hohen Übereinstimmungs-
grad strukturellen Aufbau zeigten die Hornmilbengemeinschaften der Parzellen [Bi], [Bi D] und
[Sz D]. Von diesen wichen die Dominanzkonstellationen der Parzellen [Eb] und [Fi] am
stärksten ab (Abb. 11). Außer beim Flächenpaar [Bi] / [Bi D] waren keine größeren Überein-
stimmungen der Dominanzverhältnisse bei Parzellen gleicher Kulturbaumart festzustellen, aus
denen ein Bestockungseinfluß abzuleiten wäre. Auch bezüglich des Versuchsgliedes „Kalkung“
ergaben sich nach der Clusteranalyse keine Hinweise für eine Beeinflussung der Arten-
Individuen-Relationen (Abb. 11).
Hinsichtlich der Arten-Biomasse-Relation lagen die strukturellen Differenzen zwischen den Par-
zellen der [LUG]-Anlage bei 15 bis 43 %. Die Oribatidenzönosen der gekalkten Parzellen
[Bi D], [Eb D] und [Fi D] sowie der Sukzessionsparzellen [Sz] und [Sz D] zeigten die größten
Übereinstimmungen (Abb. 11). Wie bei der Individuendominanz wiesen die Parzellen [Eb] und
[Fi] die relativ geringste Konformität mit den übrigen [LUG]-Parzellen auf.
Die Arten-Individuen-Relationen der [LUG]-Parzellen waren besonders durch eudominante oder
dominante Positionen von Oppiella subpectinata und durch dominante bzw. subdominante
Stellungen von Hypochthonius rufulus, Oppiella ornata, Hemileius initialis und Chamobates
borealis gekennzeichnet (Tab. 6). Insgesamt erwiesen sich die Oppioidea als das weitaus indivi-
duenreichste Taxon. Nach der Biomasse war Hypochthonius rufulus auf fünf [LUG]-Parzellen
(Ausnahmen: [Eb], [Fi], [Sz]) die dominierende Art – auf [Eb D] stellte allein diese Spezies
45 % der Hornmilbenbiomasse (Abb. 12). Nach der Biomasse gehörten zu den „Hauptarten“
auch sämtliche auf der Versuchanlage [LUG] nachgewiesenen Phthiracaroidea-Arten. Euphthi-
racarus monodactylus dominierte besonders auf den beiden Sukzessionsparzellen, nahm aber
auch auf den Kulturparzellen zumindest subdominante Positionen ein (Tab. 6, Abb. 12).
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LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
Bi 90 79 87 78 80 83 90 23 47 30 41 46
Bi D 78 80 86 76 79 85 91 25 47 29 40 46
Eb 69 78 79 84 71 74 79 27 50 32 43 50
Eb D 71 77 68 75 84 78 85 22 45 28 38 44
Fi 64 59 73 55 72 75 78 30 58 41 50 59
Fi D 72 79 72 85 62 76 81 25 56 38 47 53
Sz 81 72 60 64 57 65 86 24 53 36 46 53
LU
G
Sz D 82 80 64 72 58 75 84 25 48 31 39 48
Fi(+) 35 31 34 29 44 33 26 32 33 31 35 34
Bu 30 28 34 28 48 32 25 27 36 63 80 74
Bu D 18 15 20 14 25 20 14 16 20 63 57 57
Lä 32 24 30 25 42 28 24 24 34 72 49 70KA
B
Lä D 31 31 33 29 46 30 24 29 38 47 23 46
Abb. 11: Ähnlichkeitsmatrix der individuen- (Matrixdreieck oben-rechts) und biomassebezogenen Do-
minantenidentität (RENKONEN-Index [in %, gerundet]; unten-links) der Oribatidengemeinschaften und
hieraus generierte (Un-)Ähnlichkeitsdendrogamme der Dominanzkonstellationen (UPGMA-Linkage).
Berechnungsgrundlage des RENKONEN-Index: Parzellenbezogene Addition der artspezifischen Individuen- bzw. Biomasse-
ergebnisse sämtlicher Erhebungen der Untersuchungsjahre 1996 und 1997
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Abb. 12: Individuen- und Biomassedominanz der Oribatidenfamilien bzw. -überfamilien auf den Parzel-
len der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], geordnet nach Biomasse-
Dominanzrängen der Referenzgemeinschaft.
Die Rubrik „sonstige“ beinhaltet für die Parzelle [Bi] die Familien Cepheidae und Oribatellidae, für [Eb] die Cepheidae, für
[Fi D] die Eremaeidae, für [Fi(+)] die Pelopidae und für [Bu D] die Astegistidae.
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Dagegen trat Melanozetes meridianus auf den Sukzessionsparzellen nur sporadisch auf, erreichte
auf den Kulturparzellen jedoch rezedente oder subdominante Ränge. Typische rezedente
„Begleitarten“ auf der Versuchsanlage [LUG] waren Nothrus silvestris, Belba pseudocorynopus
und Tectocepheus sarekensis. Zu den typischen Begleitern gehörte auch Hypodamaeus graci-
lipes, die auf den Sukzessionsparzellen allerdings subdominante Positionen erreichte und dort
formal den „Hauptarten“ zuzurechnen war (Tab. 6).
Verglichen mit der Versuchsanlage [LUG] waren die Dominanzstrukturen der Oribatidenzönose
auf den Parzellen der Versuchsanlage [KAB] deutlich heterogener. Individuenbezogen differier-
ten die Dominanzstrukturen je nach Flächenpaar zwischen 20 und 43 %, biomassebezogen
zwischen 28 und 77 % (Abb. 11). Die größten Übereinstimmungen der Dominanzverhältnisse
wiesen die ungekalkten Parzellen [Bu] und [Lä] auf (s. Abb. 11). Die Dominanzgefüge der Par-
zellen [Bu D] und [Lä D] wichen hiervon deutlich ab, ohne ihrerseits – infolge des übereinstim-
menden Faktors „Kalkung“ – auffällige strukturelle Ähnlichkeiten untereinander aufzuweisen.
Auf der Versuchsanlage [KAB] stellten Tectocepheus velatus, Oppiella ornata, Oppiella
subpectinata, Chamobates borealis und Melanozetes meridianus die „Hauptarten“ (Tab. 6).
Letztere Spezies erreichte allerdings nur auf [Bu], [Bu D] und [Lä] dominante bzw. subdomi-
nante Positionen; auf [Lä D] trat sie lediglich sporadisch auf. Infolge ihrer hohen Biomasse war
Melanozetes meridianus auf den beiden Buchenparzellen sogar eudominant und stellte auf
[Bu D] fast 3/4 der Gesamtmasse der Hornmilbenzönose (Tab. 6, Abb. 12). Bezogen auf die
Biomasse gehörte außerdem Steganacarus spinosus zu den „Hauptarten“ – die sonstigen Vertre-
ter der Phthiracaroidea traten auf der Versuchsanlage [KAB] nur sporadisch auf und fehlten auf
manchen Parzellen völlig. Zu den charakteristischen „Begleitarten“ der [KAB]-Parzellen zählten
besonders Hypochthonius rufulus, Nothrus silvestris, Carabodes rugosior und Oppiella nova.
Zwischen den Oribatidenzönosen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] bestanden erhebliche
Unterschiede. Nur Oppiella ornata, Oppiella subpectinata, Chamobates borealis und Stegana-
carus spinosus wiesen hinsichtlich der Individuen- und Biomassehierarchie der Gemeinschaften
vergleichbare Dominanzpositionen auf.
Nach der Clusteranalyse belief sich der auf Individuendichten basierende Gesamtähnlichkeitsab-
stand zwischen den Parzellen der beiden Versuchsanlagen auf nur 56 % (Abb. 11). Für die ein-
zelnen Flächenpaare variierten die Identitätsunterschiede zwischen 41 und 72 %, wobei die
[KAB]-Parzellen [Bu] und [Lä D] die geringsten Ähnlichkeitsdistanzen zur durchschnittlichen
Dominanzstruktur der Versuchsanlage [LUG] aufwiesen. Umgekehrt kamen die Arten-
Individuen-Relationen der [LUG]-Parzellen [Fi] und [Fi D] den durchschnittlichen Dominanz-
verhältnissen der Versuchsanlage [KAB] am nächsten (Abb. 11). Hinsichtlich der Arten-
Biomasse-Verteilung ergab sich zwischen den Hornmilbengemeinschaften der Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] clusteranalytisch eine Nichtübereinstimmung von 72 %, wobei die Unter-
schiede je nach Flächenpaar zwischen 52 und 86 % lagen (Abb. 11).
Grundsätzliche Unterschiede bestanden auch zwischen den Dominanzstrukturen der Oribatiden-
gemeinschaften auf den Versuchsanlagen und der Referenzparzelle [Fi(+)]. Auf Individuenebene
variierten die Abweichung zwischen [Fi(+)] und den [LUG]-Parzellen zwischen 70 und 78 %.
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Bezogen auf die Biomasse betrugen die Abweichungen 56 bis 74 % (Abb. 11). Die höchste
Übereinstimmung ergab sich zwischen [Fi(+)] und der [LUG]-Parzelle [Fi]. Die Ähnlichkeits-
abstände der individuenbasierten Dominanzstrukturen zwischen der Referenzparzelle und den
[KAB]-Parzellen bezifferten sich auf 65 – 69 %. Die biomassebezogenen Strukturdifferenzen
zwischen [Fi(+)] / [KAB]-Parzellen (62 – 80 %; Abb. 11) und [Fi(+)] / [LUG]-Parzellen lagen
auf annähernd gleicher Höhe. Der geringsten Konformitätsgrad zur Referenzparzelle [Fi(+)]
ergab sich hierbei für die [KAB]-Parzelle [Bu D].
Gegenüber den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] wies die Referenzparzelle eine
ausgeglichene Arten-Individuen- bzw. Arten-Biomasse-Verteilung der Oribatiden auf
(s. Kap 4.1.8). Anhand der Dominanzklassifikation nach ENGELMANN (1978) war der Status
„Hauptart“ hier einer weit größeren Anzahl an Spezies zuzuordnen als für die Parzellen der bei-
den Versuchsanlagen (Tab. 6). Entsprechend ihres hohen Individuen- und Biomasseanteils nahm
Tectocepheus velatus hier den Rang einer eudominanten Art ein (Tab. 6). Zu den weiteren
„Hauptarten“ der Referenzparzelle gehörten Chamobates borealis, Chamobates voigtsi, Stega-
nacarus spinosus und die Oppioidea-Arten Oppiella subpectinata, Oppiella ornata, Oppiella
nova, Suctobelbella similis und Suctobelbella subcornigera (Tab. 6). Anhand der Biomasse-
dominanz waren außerdem Hypochthonius rufulus, Nothrus silvestris, Camisia biurus, Hemi-
nothrus longisetosus, Plathynothrus peltifer, Nanhermannia nana, Belba pseudocorynopus,
Eupelops torulosus und Phthiracarus piger als „Hauptarten“ einzustufen. Zu den wichtigsten
„Begleitarten“ zählten Hypodamaeus gracilipes, Carabodes rugosior, Tectocepheus sarekensis,
Hemileius initialis und Melanozetes meridianus (Tab. 6).
Auch hinsichtlich der trophischen Gildenstruktur ergaben sich deutliche Unterschiede zwischen
den Versuchsanlagen und – im Falle der [KAB]-Anlage – zwischen einzelnen Versuchsparzel-
len. Während der Biomasseanteil makrophytophager Hornmilbenarten auf der Versuchsanlage
[LUG] besonders hoch und der entsprechende Mikrophytophagenanteil gering ausfiel, domi-
nierten auf der [KAB]-Fläche die panphytophagen Oribatiden (Tab. 7). Die Biomassedominanz
der Panphytophagen spiegelte sich allerdings nicht in der individuenbasierten Gildenstruktur wi-
der (Tab. 7), was in erster Linie auf die beherrschende Position der gewichtigen Spezies Melano-
zetes meridianus auf der gekalkten Buchenparzellen [Bu D] (74 % der Gesamtbiomasse) und ei-
ner ebenfalls herausragenden Stellung dieser Spezies auf den ungekalkten Parzellen [Bu] (44 %)
Tab. 7: Individuen- und Biomassedominanz der „makrophytophagen“, „mikrophytophagen“ und „pan-
phytophagen“ Oribatiden auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle
[Fi(+)], basierend auf 455 Stechrohrproben des Jahres 1996 (5 Beprobungstermine) und 273 Proben des
Jahres 1997 (3 Beprobungstermine).
         Individuendominanz          Biomassedominanz
LUG Fi(+) KAB LUG Fi(+) KAB
makrophytophag 7 % 5 % 4 % 31 % 19 % 10 %
mikrophytophag 59 % 39 % 58 % 17 % 25 % 26 %
panphytophag 36 % 56 % 38 % 52 % 56 % 64 %
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und [Lä] (28 %) zurückgeführt werden kann (Tab. 6). Hingegen war M. meridianus auf der
Parzelle [Lä D] lediglich rezedent vertreten (1,5 %), wodurch sich ein von den anderen [KAB]-
Parzellen deutlich abweichendes Bild der Dominanzverhältnisse mit ungefähr gleichgroßen
Anteilen der trophischen Gruppen ergab (Abb. 13). Die besondere Konstellation auf [Lä D]
beruhte außerdem auf einem hohen Biomasseanteil (31 %) der makrophytophagen Art Stegana-
carus spinosus, der aus einer im Mittel um den Faktor 2,3 höheren Wohndichte dieser Spezies im
Vergleich zu den übrigen [KAB]-Parzellen resultierte. Zusammenfassend war festzustellen, daß
sich die trophischen Strukturen der Oribatidengemeinschaften auf den ungekalkten [KAB]-
Parzellen vergleichsweise ähnlich waren (RENKONEN-Index: 85 %), während die Kalkungs-
varianten mit lediglich 46 % Übereinstimmung stark divergierten. Hier bestand ein deutlicher
Kontrast zu den sich bezüglich der Biomasseanteile der trophischen Gilden der Hornmilben ins-
gesamt stärker ähnelten Parzellen der [LUG]-Anlage (RENKONEN-Index: 83 – 97 %).
Die trophischen Gefüge der [LUG]-Parzellen zeigten mit biomassebezogenen RENKONEN-
Indices zwischen 79 – 94 % meist hohe Übereinstimmungen mit dem Referenzbestand [Fi(+)]
(s.a. Abb. 13). Auch die ungekalkten [KAB]-Parzellen [Bu] und [Lä] wichen nur geringfügig
von der trophischen Dominanzkonstellation des Referenzbestandes ab (biomassebezogener
RENKONEN-Index: 92 bzw. 80 %). Dagegen war der Ähnlichkeitsabstand zwischen den gekalk-












































Abb. 13: Biomassedominanz der „makrophytophagen“, „mikrophytophagen“ und „panphytophagen“
Oribatiden auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)],
basierend auf 455 Stechrohrproben des Jahres 1996 (5 Beprobungstermine) und 273 Proben des Jahres
1997 (3 Beprobungstermine).
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4.1.7 Dominanz-Diversitäts-Relationen
Auf der Versuchsanlage [LUG] entsprach die Individuenverteilung der mikrophytophagen
Oribatiden (zur trophischen Klassifikation s. Kap. 3.8.8) auf den Parzellen [Eb], [Fi D], [Sz] und
[Sz D] näherungsweise dem -log-Typus, während [Bi], [Bi D] und [Eb D] zum ausgeglichene-
ren lognormal-Muster tendierten, bei dem eine höhere Zahl von Arten in den mittleren Abun-
danzklassen auftritt. Auf [Fi] wurden intermediäre, zwischen diesen Modellverteilungen liegende
Verhältnisse vorgefunden (Abb. 14). Die Biomasseverteilung der Mikrophytophagen stimmte
auf sämtlichen [LUG]-Parzellen mit der lognormalen Modellvoraussage überein (Abb. 14). Das
Verteilungsmuster von [Eb D] wies intermediäre Züge mit Berührungspunkten zur theoretischen
-log- und der lognormal-Verteilung auf.
Ebenfalls lognormale Muster ergaben sich für die Biomasse-Verteilung der mikrophytophagen
Spezies auf den [KAB]-Parzellen. Hinsichtlich der Individuen-Verteilung herrschte indes der
-log-Typus vor. Ähnlichkeiten mit der geometrischen Verteilung auf Parzelle [Bu] wiesen auf
extremere Nischenaufteilungsverhältnisse hin (Abb. 14).
Gegenüber den Mikrophytophagen fiel die Zahl makrophytophager Hornmilbenarten auf allen
Parzellen geringer aus. Auf den [LUG]-Parzellen zeigte diese trophische Gilde sehr uneinheit-
liche Diversitätsmuster. Die Kalkungsvarianten der Kulturparzellen [Bi D], [Eb D] und [Fi D]
waren von sehr ausgeglichenen Individuenverteilungen auf die makrophytophagen Oribatiden-
arten geprägt, die in mehr oder minder guter Näherung mit dem „broken-stick“-Modell überein-
stimmten (Abb. 14). Ein völlig andersartiges Nischenaufteilungsmuster zeigte sich für die
gekalkte Sukzessionsparzelle [Sz D], deren Verteilungskonstellation auf Individuenbasis geo-
metrische Züge aufwies. Diese Ergebnisse für die Kalkungsvarianten hoben sich wiederum
deutlich von den Befunden auf den ungedüngten Parzellenvarianten ab, bei denen die Indivi-
duenverteilung der Makrophytophagen der theoretischen -log-Verteilung ähnelten ([Bi], [Fi],
[Sz]) oder intermediäre Züge zwischen dem -log- und lognormal-Typus trugen ([Eb]).
Hinsichtlich der Biomasseverteilung makrophytophager Hornmilbenspezies wiesen die beiden
Fichtenparzellen [Fi] und [Fi D] in guter Näherung an „broken-stick“-Erwartungswerte höchste
Gleichverteilungsgrade auf. Alle anderen [LUG]-Parzellen waren durch lognormale Biomasse-
Verteilungen gekennzeichnet.
Die Versuchsanlage [KAB] zeichnete sich gegenüber den [LUG]-Parzellen durch wesentlich
unausgewogene Verteilungen der „makrophytophagen“ Oribatiden aus. Die Arten-Individuen-
Relation auf der Parzelle [Bu] entsprach mit 97 % Übereinstimmung der theoretischen Voraus-
sage des geometrischen Modells nahezu vollständig (Abb. 14). Für die Parzelle [Lä] war die
Asymmetrie der Nischenaufteilung kaum weniger extrem ausgeprägt. Auf den gekalkten [KAB]-
Parzellen entsprachen die individuenbezogenen Verteilungsmuster dem -log-Typus. Durch-
gängig unausgewogen war auf der Versuchsanlage [KAB] auch die Biomasse-Verteilung der
Makrophytophagen. Mit einer zwischen geometrischer und -log-Verteilung liegenden Inter-
mediärstruktur galt dies besonders für die Parzelle [Lä] (Abb. 14).
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IND: lognormal (P = 0,1)    -log (P = 0,17)    lognormal (P = 0,1)    broken-stick (P = 0,66)















































IND: -log (P = 0,46)    -log (P = 0,53)
   lognormal (P = 0,47)
   lognormal (P = 0,13)    broken-stick (P = 0,16)
BM: lognormal (P = 0,63)    lognormal (P = 0,58)    -log (P = 0,59)
   lognormal (P = 0,57)
   lognormal (P = 0,74)















































IND: lognormal (P = 0,7)
-log (P = 0,69)
   -log (P = 0,93)    -log (P = 0,43)    broken-stick (P = 0,51)
BM: lognormal (P = 0,1)    broken-stick (P = 0,58)    lognormal (P = 0,82)    broken-stick (P = 0,88)
Legende s. Seite 65
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   -log (P = 0,79)















































IND: -log (P = 0,41)    geometrisch (P = 0,56)
   -log (P = 0,55)
   -log (P = 0,12)    -log (P = 0,44)
BM: lognormal (P = 0,55)    geometrisch (P = 0,73)
   -log (P = 0,68)
   lognormal (P = 0,34)    lognormal (P = 0,24)
   -log (P = 0,18)
Legende s. folgende Seite
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IND: lognormal (P = 0,15)    lognormal (P = 0,28)
BM: lognormal (P = 0,85)
broken-stick (P = 0,78)
   lognormal (P = 0,95)
   broken-stick (P = 0,88)
Rang = Rangfolgeanordnung der Arten nach relativer Abundanz (%) und Biomasse (%)
IND bzw. BM = theoretisches Verteilungsmodell, welches mit den individuen- bzw. biomassebezogenen Beobachtungswerten am besten überein-
stimmt – die Angabe zweier Modelle verweist auf einen zwischen zwei theoretischen Verteilungen liegenden Intermediärtypus
P = Wahrscheinlichkeitsaussage der 2–Anpassungsstatistik, daß keine signifikante Verschiedenheit zwischen der beobachteten und
der modelltheoretisch zu erwartenden Verteilung besteht [Wertebereich von 0,1 – 1; je höher der Wert, umso sicherer die Über-
einstimmung mit der Verteilungsvoraussage des Modells]
sigmoide Linie = theoretisch zu erwartende Verteilung nach dem „broken-stick“-Modell als Orientierungsmaß
4.1.8 Auswirkungen von Umweltvariablen
Zusammenhänge zwischen abiotischen Umweltparametern und Arten-Individuen-Mustern der
Oribatiden wurden unter Verwendung der „kanonischen Korrespondenzanalyse“ (CCA) heraus-
gearbeitet. Durch die Einführung von Kovariablen in die Datenmatrizen (nominale „Dummy-
Variablen“; s. TER BRAAK 1986, 1995) konnten jahreszeitlich bedingte Variationen der
biotischen Variablen eliminiert werden. Der Erklärungsanteil der gemessenen Umweltvariablen
für die Varianz in den biotischen Variablen wurde anschließend über den Ergebnisabgleich
zwischen der CCA und einer entsprechenden DCA („detrended correspondence analysis“)
konsolidiert (s. Kap. 3.8.9).
Der durch den Eigenwert der erste Achse repräsentierte (bzw. generierte) Faktorengradient war
bei der CCA etwas geringer als in der DCA ( 1, CCA = 0,33; 1, DCA = 0,43; Tab. 8). Die Regres-
sionsanalyse zwischen den aus stechprobenbezogenen Dichtedaten der Arten kalkulierten „site
scores“ der ersten DCA-Achse und den in der CCA errechneten „LC-scores“ (Terminologie
s. Kap. 3.8.9) ergab eine multiple Korrelation von 0,81. In der CCA erbrachte die multiple
Regression, die in den Iterationsalgorithmus integriert ist, eine noch höhere Korrelation
(„species-environment-correlation“: r = 0,89). Für die zweite und dritte Achse waren hingegen
beträchtliche Unterschiede zwischen den extrahierten Eigenwerten von DCA und CCA festzu-
stellen. Die Koeffizienten der „Arten-Umwelt-Korrelation“ der CCA-Achsen fielen im Vergleich
zur ersten Achse merklich, jene der analogen Regression zwischen „site scores“ der




Abb. 14: Logarithmische Dominanz-
Diversitäts-Kurven der trophischen
Gilden der Oribatiden („Mikrophyto.“
= mikro- bis panphytophag; „Makro-
phyto.“ = makro- bis pan-phytophag)
für Abundanzen und Biomassen der
entsprechenden Arten auf den Parzel-
len der Versuchsanlagen [LUG] und
[KAB] sowie der Referenzparzelle
[Fi(+)] aus den Untersuchungsjahren
1996 und 1997.
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liche in die CCA integrierten Umweltvariablen (s.u.; Kap. 3.8.9; Abb. 15) zwar einen hin-
reichend großen Erklärungsanteil an der Strukturvariation der Oribatidengemeinschaften gestat-
ten, deren Gesamtvarianz jedoch nicht vollständig erklären.
Der Erklärungsanteil der einzelnen kanonischen Achsen an der Gesamtvarianz („inertia“;
s. TER BRAAK 1990) von Artenbeständen (hier: Oribatida) kann durch Division des Varianzwer-
tes mit dem Eigenwert der jeweiligen Achse errechnet werden. Entsprechende Ergebnisse waren
auf der Informationsgrundlage stechprobenbasierender Daten jedoch unbefriedigend, weil sich
aus der inhomogenen Individuendispersion auch innerhalb der Parzellen hohe Varianzwerte er-
gaben (vgl. Tab. 8: „erklärte Varianz“ der Stechprobendaten). Zur Beseitigung dieses „parzel-
leninternen Varianzrauschens“ wurden als zusätzliche Informationsbasis die parzellenbezogen
gemittelten Abundanz- und Umweltdaten ordiniert. Hierbei wurden die artspezifischen Fund-
häufigkeit aller eingehenden Probenahmen für jede Parzelle aufsummiert, durch die entsprechende
Stechprobenanzahl geteilt und das numerische Ergebnis loge-transformiert. Während sich die
Tab. 8: Vergleich der Eigenwerte der ersten drei Ordinationsachsen ( 1,2,3) der indirekten (DCA) und di-
rekten Gradientenanalyse (CCA) auf der Basis von Oribatiden- bzw. Enchytraeenbesatzdichten sowie der
in die CCA eingehenden Umweltparameter. Als Informationsgrundlage dienen stechprobenbezogene
(Oribatida: 4 Aufnahmetermine, N = 364; Enchytraeidae: 2 Termine, N = 234) bzw. parzellenspezifisch
gemittelte Abundanz- und Umweltdaten (N = 13), die getrennt analysiert wurden (s. Text). Die achsen-
spezifischen Signifikanzangaben beziehen sich auf entsprechende Arten-Umwelt-Korrelationen (s.u.). Für
die CCA sind zusätzlich die auf analysierte Umweltvariablen zurückführbaren Prozentanteile an der Ge-
samtvarianz der Abundanzdaten aufgeführt.
Oribatida Enchytraeidae
Stechprobendaten 1. Achse 2. Achse 3. Achse 1. Achse 2. Achse 3. Achse
DCA:   0,43**** 0,36**** 0,25**** 0,33**** 0,22**** 0,17****
Korrelationskoeffizient  r (1) 0,81**** 0,19**** 0,10**** 0,82**** 0,18**** 0,05****
CCA:   (3) 0,33**** 0,12**** 0,04**** 0,23**** 0,04**** 0,01****
Korrelationskoeffizient  r (2) 0,89**** 0,69**** 0,43**** 0,86**** 0,48**** 0,25****
erklärte Varianz  [%;  kumulativ] 6,5**** 8,8**** 9,6**** 14,2**** 16,4**** 17,1****
Parzellenmittelwerte 1. Achse 2. Achse 3. Achse 1. Achse 2. Achse 3. Achse
DCA:   0,35**** 0,03**** 0,01**** 0,23**** 0,08**** 0,01****
Korrelationskoeffizient  r (1) 0,98**** 0,10**** 0,03**** 0,98**** 0,42**** 0,18****
CCA:   (3) 0,34**** 0,15**** 0,02**** 0,22**** 0,03**** 0,02****
Korrelationskoeffizient  r (2) 0,99**** 0,98**** 0,87**** 0,99**** 0,66**** 0,66****
erklärte Varianz  [%;  kumulativ] 50,6**** 72,6**** 75,9**** 51,8**** 58,7**** 63,1****
   (1) PEARSON-Korrelation zwischen den achsenbezogenen „scores“ der DCA, welche sich aus den Abundanzdaten herleiten, und
den sich aus der linearen Kombination der Umweltvariablen errechnenden „LC-scores“ der entsprechenden CCA
   (2) PEARSON-Korrelation zwischen den achsenbezogenen „WA-scores“, welche sich aus den Abundanzdaten herleiten, und den
sich aus der linearen Kombination der Umweltvariablen errechnenden „LC-scores“ ( „species-environment correlation“ )
   (3) Achsen-Eigenwert mit Wahrscheinlichkeitsangabe, daß ein aus zufallsvertauschten Umweltvariablen extrahierter Eigenwert im
„Monte Carlo Permutationstest“ (Kap. 3.8.9) gleichgroß oder größer ist als der aus den Originaldaten errechnete Eigenwert (  )
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Eigenwerte und „scores“ im Vergleich zur CCA mit stechprobenbezogenen Datenmatrizen nur
wenig änderten, summierten sich die Erklärungsanteile der drei extrahierten Achsen an der
Gesamtvarianz auf insgesamt 75,9 % (Tab. 8). Somit wurde etwa ¼ der parzellenübergreifenden
Varianz durch (unberücksichtigte, nicht näher zu kennzeichnende) Umwelteinflüsse verursacht,
die nicht in die CCA-Analyse integriert werden konnten.
Von den berücksichtigten Umweltvariablen waren der „pH-Wert“ und der „Bodenvegetations-
deckungsgrad“ eng mit der ersten Ordinationsachse korreliert („intraset correlation“ nach
TER BRAAK (1986): rpH = – 0,89; rBo.Veg. = – 0,98). Die zweite Achse korrelierte stark mit den
Faktoren „prozentualer Wassergehalt“ ( r%W = 0,73) und „Auflagemächtigkeit“ ( rAM = 0,87).
Hinsichtlich der Erklärungsanteile an der Gesamtvarianz waren „Vegetationsdeckungsgrad“,
„pH-Wert“ und „Auflagemächtigkeit“ ungefähr gleichrangig. Das heißt, daß mit jeder Verände-
rungseinheit entlang dieser Gradienten vergleichbar große Wandlungsraten in der Gemein-
schaftsstruktur der Oribatiden zu erwarten waren. Dagegen ist der Einfluß des „prozentualen
Wassergehaltes“ anhand der CCA-Ergebnisse geringer einzuschätzen.
Die in den Ordinationsdiagrammen als „LC-scores“ dargestellten stechprobenbezogenen Werte
(Abb. 16) bzw. deren Zentroide (Abb. 15) zeigen ein separierendes Gruppierungsbild mit drei
durch die integrierten Umweltvariablen klar abgrenzbaren Gruppen: [LUG]-Parzellen, [KAB]-
Parzellen und Referenzparzelle [Fi(+)]. Verglichen mit den (maßnahmenbedingten) Kombi-
nationen der spezifischen Variablenausprägungen dieser (Versuchsanlagen-)Gruppen waren
faktorielle Differenzen zwischen einzelnen Parzellen bzw. Stechproben gleicher Versuchs-
anlagenzugehörigkeit lediglich von marginaler Bedeutung. Folglich ergab die Darstellung stech-
probenbezogener Werte bzw. parzellenbezogener Zentroide auf der Grundlage CCA-generierter
„WA-scores“ im Vergleich zu den „LC-scores“ ein sehr ähnliches Ordinationsbild. Dies zeigt,
daß die Gradienten der in die CCA integrierten Umweltvariablen hinreichende Trenneigen-
schaften beinhalteten und die verschiedenen strukturellen Ausprägungen der Oribatidengemein-
schaften auf den Versuchsanlagen und im Referenzbestand ursächlich erklären. Zudem belegt
dieses Ergebnis, daß Hornmilbensynusien hinlänglich geeignet sind, um Umweltgradienten einer
den Variablendifferenzen zwischen den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Parzelle
[Fi(+)] entsprechenden Dimension indikatorisch anzuzeigen.
Als trennende Gradienten zwischen den Parzellen der Versuchsanlage [LUG] und dem
Referenzbestand [Fi(+)] einerseits und der Versuchsanlage [KAB] andererseits waren haupt-
sächlich der „prozentuale Wassergehalt“ und die Mächtigkeit des organischen Auflagehorizontes
wesentlich. Zwischen den [LUG]-Parzellen und [Fi(+)] hatten die negativ mit der ersten Achse
korrelierten Gradienten „pH-Wert“ und „Vegetationsdeckungsgrad“ die größte Trennwirkung
(Abb. 15). Innerhalb der Versuchsanlagen waren die Differenzen der Variablenausprägung zu
gering, um den Synusiencharakter erheblich zu beeinflussen bzw. zu verändern.
Zu den artbezogenen Umweltpräferenzen lassen sich aus der CCA folgende Aussagen ableiten
(vgl. Abb. 15): Eine autökologische Valenz, welche die gesamte Bandbreite der aus den wald-
baulich-meliorativen Maßnahmensätzen resultierenden Wirkgradienten abdeckte, wiesen ledig-
lich die stets zu den häufigeren Arten zählenden Spezies Tectocepheus sarekensis, Oppiella
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Abb. 15: CCA-Ordinationsdiagramm zum Einfluß der Umweltparameter „mittlerer pH-Wert“ [pH] und
„prozentualer Wassergehalt“ [% W] der Stechproben, „prozentualer Deckungsgrad der Bodenvegetation“
[Bo.Veg.] und „Auflagemächtigkeit“ [AM] auf die erfaßten Oribatidenarten (Adulti). Die zweidimensio-
nale Darstellung zeigt 92 % der Gesamtvarianz, welche von den in die Analyse integrierten Umweltfakto-
ren zu 72,6 % erklärt wird. Die Parzellenwerte (Kürzel s. Tab. 2) sind „Zentroide“ der entsprechenden
stechprobenbezogenen „LC-scores“ (Abb. 16), die hier parzellenbezogen gemittelt wurden.
ornata, Oppiella subpectinata, Chamobates borealis und Steganacarus spinosus auf (vgl. Kap.
4.1.3, 4.1.5, 4.1.6). Weniger häufig, jedoch ebenfalls konstant über weite Bereiche der unter-
suchten Gradienten vertretene Begleitarten waren darüber hinaus Hypodamaeus gracilipes,
Metabelba montana, Carabodes labyrinthicus, Suctobelbella subcornigera, Oppiella nova und
Melanozetes meridianus. Deutliche Präferenzen für eine saure, gut entwickelte und deutlich



























Abb. 16: CCA-Ordination der stechprobenbezogenen Abundanzdaten adulter Oribatiden (N = 364) und
den Umweltvariablen „mittlerer pH-Wert [pH]“ und „prozentualer Wassergehalt [% W]“ der Stechpro-
ben, „prozentualer Deckungsgrad der Bodenvegetation [Bo.Veg.]“ und „Auflagemächtigkeit [AM]“. Die
nach Parzellenzugehörigkeit kodierten Ordinationspunkte (Kürzel s. Tab. 2) entsprechen den stechpro-
benbezogenen „LC-scores“ und sind Grundlage der gemittelten „Parzellenzentroide“ in Abb. 15.
strukturierte Rohhumusauflage mit hohem Wassergehalt und einer geringen Vegetationsdeckung
waren insbesondere für Eupelops torulosus, Chamobates voigtsi und die Nothroidea-Arten
Heminothrus longisetosus, Platynothrus peltifer und Camisia biurus (6) erkennbar. Nothrus
 (6)   Camisia biurus gilt andererseits als ausgesprochen arbicol (z.B. STRENZKE 1952) und könnte obligatorisch an das Vorkom-
men älterer Baumindividuen gebunden sein. Da solche Biochorien nur im Referenzbestand [Fi(+)] verfügbar waren, könnten die
über die CCA indizierten Präferenzen dieser Spezies andererseits auch ein methodisches Artefakt darstellen.
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silvestris zeigte als einziger Vertreter der Nothroidea eine größere Toleranz bezüglich der
Faktoren „pH-Wert“ und „Vegetationsdeckungsgrad“. Auch für Hypochthonius rufulus, Belba
pseudocorynopus, Oribatula tibialis, Phthiracarus piger und die Nanhermanniidae weisen die
Resultate eine hohe autökologische Toleranzbreite bezüglich dieser beiden Gradienten aus,
während für Carabodes rugosior, Tectocepheus velatus, Suctobelbella similis, Suctobelbella
subcornigera und Oppiella nova eine Präferenz für saure bis starksaure Bodenbereiche mit
geringer Vegetationsdeckung deutlich wurde. Die Ansprüche von Suctobelba trigona, Suctobel-
bella falcata, Hemileius initialis, Scheloribates pallidulus, Edwardzetes edwardsi, Fuscozetes
setosus und Euphthiracarus monodactylus waren durch eine Bevorzugung von Standorten
geringerer Bodenazidität, dichter Bodenvegetation und einem hohen Wasserangebot gekenn-
zeichnet.
4.2 Mikroanneliden
4.2.1 Artenreichtum und Artenerwartungswerte
Bei den 1996 und 1997 durchgeführten Erhebungen wurden auf den Versuchsanlagen [LUG]
und [KAB] sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)] insgesamt 11 Enchytraeenarten aus 7 Gattun-
gen sowie eine terrestrische Polychaetenart erfaßt (Tab. 9; kommentierte Artenliste mit Angaben
zu Synonymen, morphologischen Besonderheiten, Art-Areal, Bodenmilieu, Lebensstrategie, Le-
bensform- und Ernährungstyp s. ANHANG Tab. B). Die Enchytraeengemeinschaft der Ver-


























Abb. 17: Artenerwartungswerte E(Sn) nach HURLBERT (1971) für Enchytraeen auf den Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] (Parzellenergebnisse jeweils zusammengefaßt) sowie der Referenzparzelle [Fi(+)] bei
Probegrößen zwischen n = 1 und n = 4.000 Individuen.
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Referenzparzelle [Fi(+)] (Tab. 9). Bezogen auf eine standardisierte Probengröße von 4.000
Individuen errechnete sich für die [LUG]-Parzellen ein Erwartungswert E(S) von 10,3 Arten. Für
die Parzellen der Versuchsanlage [KAB] ergab sich ein E(S)4000-Wert von 8,2 Arten, für die
Referenzparzelle ein Wert von 8,7 Arten (Abb. 17, Tab. 9).
Auf den [LUG]-Parzellen variierte die Zahl der erfaßten Enchytraeenarten zwischen 9 und 11.
Im Mittel siedelten 9,9 Arten auf den Versuchsvarianten (Tab. 9). Auf der Versuchsanlage
[KAB] wurden zwischen 6 und 9 Spezies erfaßt. Mit durchschnittlich 7,5 Arten war die Arten-
zahl auf [KAB]-Parzellen somit geringer als auf den [LUG]-Parzellen. Anhand der Artenzahl-
erwartungswerte erwiesen sich die Lärchenparzellen artenärmer als die Buchenparzellen
(Abb.18).
Der asymptotische Verlauf der HURLBERT-Kurven (Abb. 17) ab Probengrößen von etwa 4.000
Individuen deutet angesichts der Zahl berücksichtigter Enchytraeen ([LUG]: 14.022 Ind.;
[KAB]: 14.393 Ind.; [Fi(+)]: 11.526 Ind.) auf eine weitgehend vollständige Erfassung des Arten-
spektrums auf beiden Versuchsanlagen und auf der Referenzparzelle hin.
Die für die [LUG]-Parzellen berechneten HURLBERT-Kurven erreichten den Sättigungswert
bereits bei wesentlich geringeren Probegrößen als die Kurven der [KAB]-Parzellen und der
Referenzfläche [Fi(+)] (Abb. 18). Dies deutet auf ausgewogenere Arten-Individuen-Verteilungen






































Abb. 18: Parzellenbezogene Artenerwartungswerte E(Sn) nach HURLBERT (1971) für Enchytraeen bei
Probegrößen zwischen n = 1 und n = 1.051 Individuen. Der Maximalwert basiert auf der Gesamtindividu-
enzahl der Parzelle mit der geringsten Probenausbeute (Ng [Eb D] = 1.051 Individuen).
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4.2.2 Arteninventar, Konstanz und Frequenz
Von den 11 nachgewiesenen Enchytraeenarten traten Achaeta camerani, Achaeta danica,
Cognettia sphagnetorum, Marionina clavata und Oconnorella cambrensis konstant auf allen
Parzellen beider Versuchsanlagen und der Referenzparzelle [Fi(+)] auf. Die höchste Erfas-
sungsstetigkeit erreichte Cognettia sphagnetorum, deren Frequenzwert auf allen Parzellen die
92%-Marke überschritt (Tab. 9). Auf der Versuchsanlage [KAB] wiesen auch Marionina clavata
und Achaeta camerani hohe Frequenzwerte (  89 %) auf. Die Erfassungsstetigkeiten dieser
Arten auf der [LUG]-Anlage waren deutlich – jene von Achaeta camerani sogar um Größen-
ordnungen – geringer. Dabei zeigten beide Spezies auf den ungekalkten Parzellenvarianten der
[LUG]-Fläche höhere Frequenzwerte als auf den Kalkungsvarianten (Tab. 9). Demgegenüber
traten die ebenfalls mit höchster Konstanz erfaßten Arten Achaeta danica und Oconnorella
cambrensis in den Stechproben der Versuchsanlage[LUG] weit stetiger auf als in jenen der
[KAB]-Fläche. Hier waren sie nur in etwa 1/4 bis 1/5 aller Replikationen Bodenproben nach-
zuweisen (Tab. 9).
Auch Mesenchytraeus glandulosus und Cognettia glandulosa siedelten mit je einer Ausnahme
auf allen Parzellen (Tab. 9). Allerdings fand sich C. glandulosa mit Frequenzwerten zwischen
3 und 14 % nur in wenigen Stechrohrproben (Tab. 9). M glandulosus wurde auf den [KAB]-
Parzellen lediglich aus 6 bis 8 % aller Stechproben extrahiert. Auf der Versuchsanlage [LUG]
Tab. 9: Arteninventar, Artenzahlen * (AZ), Artenerwartungswerte * E(Sn), Stechprobenfrequenz und Auf-
trittskonstanz (C) der Mikroanneliden auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie
auf dem Referenzfichtenbestand [Fi(+)], angeordnet nach abnehmenden Gesamtsummen der
Frequenzwerte.
* =  ausschließliche Berücksichtigung adulter Individuen [Standardzahlen] =  parzellenbezogener Artnachweis / Frequenz [in %, gerundet]
  [Kursivzahlen]  =  Konstanz [in %, gerundet, unter C ]
LUG KAB
E n c h y t r a e i d a e Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D C
Cognettia sphagnetorum 94 100 100 92 100 100 92 100 100 94 100 97 100 100
Marionina clavata 78 67 72 53 78 69 81 72 100 97 92 97 100 100
Achaeta camerani 25 8 17 8 22 17 22 17 78 97 89 100 97 100
Oconnorella cambrensis 56 53 42 28 56 47 44 58 11 19 28 19 22 100
Mesenchytraeus glandulosus 28 28 36 39 39 44 42 39 81 6 8 — 6 92
Achaeta danica 33 25 36 17 42 17 31 19 6 25 11 8 8 100
Fridericia ratzeli 39 17 17 14 28 36 53 39 8 — 3 — — 77
Cognettia glandulosa 25 25 14 14 — 6 17 53 14 8 14 8 3 92
Enchytronia parva 6 25 3 17 11 14 8 19 3 6 3 — — 85
Fridericia c.f. gracilis — 3 3 8 17 6 3 6 — — — — — 54
Mesenchytraeus beumeri — — — — — — 3 — — — — — — 8
P o l y c h a e t a
Hrabeiella periglandulata — — 6 6 3 — — 6 3 — — 3 — 46
AZ*Parzelle 9 10 10 10 9 10 11 10 9 8 9 6 7
AZ* Versuchsanlage 11 9
 mittlere AZ* Parz. / Vers.-Fläche 9,9 7,5
E(S1051)* Parzelle 9 9,6 9,7 10 9 10 10 9,9 7,2 7,5 8,9 5,8 5,8
E(S4000)* Versuchsanlage 10,3 8,7 8,2
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trat die Art mit Frequenzwerten zwischen 28 und 44 % deutlich häufiger auf. Auf der Referenz-
parzelle [Fi(+)] war M. glandulosus in 4/5 aller Stechproben vertreten und wies nach
C. sphagnetorum und M. clavata den dritthöchste Frequenzwert aller Enchytraeenarten auf.
Die Gattung Fridericia hatte auf der Versuchsanlage [LUG] ihren Vorkommensschwerpunkt.
Für Fridericia ratzeli gelang der Nachweis auf allen Parzellen mit Stechprobenfrequenzen
zwischen 17 und 53 % (Tab. 9). Auch die weitaus seltenere Fridericia c.f. gracilis siedelte mit
Ausnahme der Parzelle [Bi D] auf allen [LUG]-Parzellen. Auf der [KAB]-Anlage und der
Referenzparzelle war sie hingegen nicht nachweisbar. Im Referenzbestand [Fi(+)] kam Frideri-
cia ratzeli nur auf eine sehr geringe Stechprobenstetigkeit (8 %). Auf der [KAB]-Fläche fand
sich diese Art während des gesamten Untersuchungszeitraums nur in einer einzigen Stechprobe.
Die Kleinform Enchytronia parva kam vorwiegend auf den [LUG]-Parzellen vor, wo sie in bis
zu 1/4 der Stechproben vertreten war. Zwar wurde die Art auch für die beiden Buchen-Parzellen
auf [KAB] und für die Referenzparzelle [Fi(+)] nachgewiesen, doch beschränkten sich diese auf
vereinzelte Stechproben (Tab. 9). Von Mesenchytraeus beumeri wurde im gesamten Unter-
suchungszeitraum nur ein geschlechtsreifes Individuum im Juni 1996 auf der Sukzessions-
parzelle [Sz] registriert.
Vereinzelte Proben der Parzellen [Eb], [Eb D], [Fi], [Sz D], [Lä] und [Fi(+)] enthielten neben
Enchytraeen auch den terrestrisch lebenden Polychaeten Hrabeiella periglandulata (s. Tab. 9).
Die Mikroanneliden siedelten demnach auf allen Versuchsparzellen.
4.2.3 Artenidentität
Die [LUG]-Parzellen wiesen trotz unterschiedlicher waldbaulicher und standortmeliorativer
Maßnahmen mit einem Übereinstimmungsgrad von 92 % eine hohe Artenidentität auf (Abb. 19).
Die Artensets aller gekalkten Parzellen sowie der ungekalkten Ebereschenparzelle [Eb] waren
identisch. Die geringsten Artenidentitäten ergaben sich für die Flächenpaare [Bi] – [Fi],
[Bi] – [Sz] und [Fi] – [Sz] mit 80 bzw. 82%iger Konformität.
Demgegenüber waren die Übereinstimmungsgrade auf der [KAB]-Anlage, bei einer parzellen-
gemittelten Identität von 80 %, insgesamt heterogener (Abb. 19). Während sich die Arten-
strukturen zwischen der Parzelle [BU D] und der Referenzparzelle [Fi(+)] vollständig deckten
und – vom Fehlen der Spezies Fridericia c.f. gracilis abgesehen – auch mit den Artensets der
[LUG]-Parzellen übereinstimmten, war die Kongruenz mit den übrigen [KAB]-Parzellen
deutlich geringer. Dies ist im wesentlichen auf das Fehlen von Fridericia ratzeli und – auf den
Lärchenparzellen – zusätzlich von Mesenchytraeus glandulosus und Enchytronia parva zurück-
zuführen (s. Tab. 9). Demzufolge weist das clusteranalytische Ähnlichkeitsdendrogramm den
weitaus höchsten Abstand zwischen [Lä] und [Lä D] und allen übrigen Parzellen einschließlich
der Referenzfläche [Fi(+)] aus. (Abb. 19). Der Ähnlichkeitsabstand zwischen den Buchen- und
Lärchenkulturen resultierte allein aus der Gegebenheit, daß die Kalkungsvarianten auf der
Versuchsanlage [KAB] um je eine Spezies artenreicher waren als die ungekalkten Parzellen
gleicher Bestockung.
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LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
Bi 100
Bi D 90 100
Eb 90 100 100
Eb D 90 100 100 100
Fi 80 90 90 90 100
Fi D 90 100 100 100 90 100
Sz 82 91 91 91 82 91 100
LU
G
Sz D 90 100 100 100 90 100 91 100
Fi(+) 100 90 90 90 80 90 82 90 100
Bu 89 80 80 80 70 80 73 80 89 100
Bu D 100 90 90 90 80 90 82 90 100 89 100
Lä 67 60 60 60 50 60 55 60 67 75 67 100KA
B
Lä D 78 70 70 70 60 70 64 70 78 88 78 86 100
Abb. 19: Ähnlichkeitsmatrix (JACCARD‘sche Zahl [in %, gerundet]) und clusteranalytisches Ähnlich-
keitsdendrogamm (UPGMA-Linkage) der parzellenbezogenen Artenidentität der Enchytraeenzönosen auf
den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)].
4.2.4 Abundanz und Biomasse
Die Ergebnisse basieren auf 39.941 Individuen aus 351 Stechrohrproben des Untersuchungs-
jahres 1996 sowie 117 Stechproben des Jahres 1997. Die parzellenbezogenen Enchytraeen-
dichten unterschieden sich an sämtlichen Erhebungsterminen hochsignifikant (BROWN-
FORSYTHE-VA: p < 0,001). Bezogen auf die Biomasse waren für die Aufnahme vom Juni 1996
signifikante (p < 0,05), für die Septemberaufnahme 1996 hochsignifikante (p < 0,01) und für die
Juliaufnahmen 1996 und 1997 höchstsignifikante Unterschiede (p < 0,001) zwischen den
Parzellen offensichtlich. der ermittelt. Mit Medianwerten von 98.300 {134.800} Ind. m-2 und
1.557 {1.940} mg TM m-2 wies die Referenzparzelle [Fi(+)] die mit Abstand höchsten Abun-
danzen und Biomassen der Enchytraeen auf.
Ähnlichkeitsabstand der Artenkonstellation [%]
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Auf der Versuchsanlage [LUG] erreichten die Enchytraeen an allen Aufnahmeterminen durch-
schnittlich nur knapp 1/6 der Dichte- und Biomassewerte von [Fi(+)] (Tab. 10). Statistisch
absicherbare Unterschiede zwischen den Biomasseergebnissen der Parzellenvarianten der
[LUG]-Anlage und der Referenzparzelle am gleichen Aufnahmetermin fehlten nur der Flächen-
paarung [Fi] – [Fi(+)] durchgängig (Tab. 11). Auf den übrigen [LUG]-Parzellen war die
Biomasse der Enchytraeenpopulation gegenüber dem zeitgleichen Resultat des Referenz-
bestandes an mindestens einem Aufnahmetermin signifikant geringer (vgl. Tab. 10 und 11).
Der Median der Siedlungsdichte bzw. Biomasse auf der Versuchsanlage [KAB] lagen durch-
schnittlich bei etwa 1/3 der Werte von [Fi(+)] (Tab. 10). Bis auf die Septemberaufnahme 1996
waren die Unterschiede in der Abundanz und Biomasse durchgängig signifikant (GAMES-
HOWELL-Test: p < 0,01; s. Tab. 11). Innerhalb eines Beprobungstermins konnten durchgängige
abundanz- und biomassebezogene Differenzen zwischen einzelnen Parzellen der [KAB]-Anlage
und [Fi(+)] nur bei der Juliaufnahme 1997 wahrscheinlich gemacht werden (Tab. 11). Die über
alle Erhebungstermine gemittelten Wohndichten waren hingegen bei sämtlichen [KAB]-
Parzellen signifikant geringer als auf der Referenzparzelle (Tab. 10; Tab. 11: grau unterlegte
Felder). Abgesehen vom Flächenpaar [Bu] – [Fi(+)] unterschieden sich auch die über alle
Erhebungstermine gemittelten Biomassen der Enchytraeen signifikant (Tab. 10 und 11).
Innerhalb der Versuchsanlagen [LUG] bzw. [KAB] waren die Unterschiede in den Siedlungs-
dichte- und Biomassen mit einer Ausnahme nicht signifikant (Tab. 11). Nur [Fi] wies gegenüber
den übrigen [LUG]-Parzellen signifikant höhere Abundanz- und Biomassewerte auf. (Tab. 11).
Tab. 10: Individuendichte (103 Ind. m-2) und Biomasse (mg TM m-2) der Enchytraeen auf den Parzellen
der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf 351 Stechrohr-
proben des Jahres 1996 (3 Beprobungstermine) und 117 Proben des Jahres 1997 (1 Beprobungstermin).
Angaben als Median, arithmetisches Mittel [ x  ] oder bezogen auf das Niveau des Referenzbestandes (% [Fi(+)])
Abundanzwerte sind auf die erste Nachkommastelle, Trockenmassenwerte auf die ganze Zahl gerundet.
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
Abundanz (103 Ind. m-2)
13,0 17,3 17,0 9,3 26,3 11,4 12,8 22,1 98,3 47,4 23,1 38,5 33,3Median..
16,0 35,4
19,6 21,5 24,4 13,2 30,9 14,8 16,6 24,0 134,8 55,4 26,5 45,6 41,2
x . 20,6 42,2
14,6 15,9 18,1 9,8 23,5 11,0 12,3 17,8 100 41,1 19,7 33,8 30,6%  [Fi(+)].
15,4 31,3
Biomasse (mg TM m-2)
509 497 621 342 984 489 494 807 1557 1037 547 856 737Median..
592 766
588 751 753 560 1301 731 667 883 1940 1175 662 917 782
x . 779 884
30,3 38,7 38,8 28,9 67,1 37,7 34,4 45,5 100 60,6 34,1 47,3 40,3%  [Fi(+)].
40,2 45,6
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Median Abundanz [103 Ind. m-2 ]
Median Trockenmasse [mg m-2]
75% Perzentil (= oberes Quartil)
25% Perzentil (= unteres Quartil)
n = 9 Stichproben / Erhebungstermin
Abb. 20: Mediane und Quartile (25%- und
75%-Perzentil) der Siedlungsdichten
[Ind. m–2] und Biomassen (Trockengewicht
[mg m–2]) der Enchytraeen auf den Parzel-
len der Versuchsanlagen und der Referenz-
parzelle für die Datenaufnahmen vom
4. Juni, 22. Juli und 10. September 1996
sowie vom 4. Juli 1997. Aus Darstellungs-
gründen sind die Abundanz- und Biomasse-
werte zeitlich versetzt angeordnet.
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Hierbei unterschieden sich die Gesamtmediane zum Teil um den Faktor 2 bis annähernd 3
(s. Tab. 10). Auf der [KAB]-Anlage differierten diese Parzellen-Mediane um maximal das
doppelte (Tab. 10). Statistisch waren jedoch lediglich die Abweichungen zwischen den Parzellen
[Bu] und [Bu D] abzusichern (Tab. 11). Damit fanden sich keine Anzeichen, daß die Kultur-
baumart oder der Kalkungsstatus der Parzellenvarianten Siedlungsdichte oder Biomasse der
Enchytraeen beeinflußten.
Unter Berücksichtigung aller Aufnahmetermine lag die durchschnittliche Enchytraeendichte auf
der Versuchsanlage [LUG] bei 16.000 {20.600} Ind. m-2, die mittlere Biomasse bei 592 {779}
mg TM m-2. Die Abundanzwerte differierten zwischen 9.300 {13.200} Ind. m-2 auf [Eb D] und
26.300 {30.900} Ind. m-2 auf der Parzelle [Fi] (Tab. 10). Für diese Parzellen ergaben sich auch
Minimal- (342 {560} mg TM m-2) und Maximalwert (984 {1.304} mg TM m-2) der Biomasse.
Für die Parzellen auf der Versuchsanlage [KAB] errechnete sich eine mittlere Wohndichte von
35.400 {42.200} Ind. m-2. Am geringsten war die Abundanz auf [Bu D] (23.100 {26.500}
Ind. m-2), am höchsten auf [Bu] (47.400 {55.400} Ind. m-2). Im Schnitt war die Siedlungsdichte
der Enchytraeen demnach etwa doppelt so hoch wie auf der Versuchsanlage [LUG]. Bei dem
Tab. 11: Divergenzprüfung (GAMES-HOWELL-Test) logeee-transformierter Abundanzen (Matrix unten-
links) und Biomassen (Matrix oben-rechts) von Enchytraeengemeinschaften einzelner Parzellen bzw. den
Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] insgesamt. Die statistische Verifikation berücksichtigt alle Aufnah-
metermine der Untersuchungsjahre 1996 und 1997 ( JJS J  =  4.06.1996; 22.07.1996; 10.09.1996; ..... ;
4.07.1997).
– =  kein statistisch absicherbarer Abundanz- bzw. Biomasseunterschied am entsprechenden Erhebungstermin
=  signifikante Abundanzdifferenz  (p  0,05)       = signifikante Biomassedifferenz  (p  0,05)
=  tendenzielle Abundanzdifferenz  (0,05 < p  0,1) = tendenzielle Biomassedifferenz  (0,05 < p  0,1)
= signifikante Differenz für erhebungsterminübergreifend zusammengefaßte Datensätze (p  0,05)
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J JJS J
Bi ––– – ––– – ––– – –– ––– – ––– – ––– – – –– – ––– – ––– – ––– –
Bi D ––– – ––– – ––– – ––– ––– – ––– ––– ––– ––– ––– – ––– ––– –
Eb ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– ––– – ––– – ––– – ––– –
Eb D ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – – – ––– – ––– – ––– – ––– –
Fi ––– – ––– ––– – – – ––– – ––  – ––– – ––– – ––– – –– – ––– – –––
Fi D ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – – – ––  – ––– – – – – ––– –
Sz ––– – ––– – ––– – ––– – –– – ––– – ––  – – ––  – ––– – –  – ––– –
Sz D ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––  – ––– ––– – ––– – ––– – ––– –
Fi(+) – – – – – – – – ––– – – ––– –––
Bu – ––– –– – – –– –  –  – – – ––– –– – ––– – ––– –
Bu D ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– – ––– ––– – – –– – ––– – ––– –
Lä – ––– ––– – – – ––– – –  –  – – – – ––– ––– – ––– – ––– –
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weit überwiegenden Teil der parzellenbezogenen Ergebnisvergleiche zeigten sich zwischen den
Versuchsanlagen für die einzelnen [KAB]-Parzellen signifikant höhere Enchytraeendichten
(Tab. 10 und 11). Zwischen der individuenärmsten [KAB]-Parzelle [Bu D] und den [LUG]-
Parzellen bestand allerdings, unter Ausnahme der [LUG]-Parzelle [Eb D], kein statistischer
Unterschied.
Der Biomassemedian der Versuchsanlage [KAB] lag dagegen mit 766 {884} mg TM m-2 nur
unwesentlich über dem entsprechenden [LUG]-Ergebnis (Tab. 10), was auf einen höheren
Individuenanteil kleinerer und somit leichterer Spezies auf der [KAB]-Anlage zurückzuführen
war. Die parzellenbezogenen Biomassemediane der Versuchsanlage [KAB] lagen zwischen
547 {662} mg TM m-2 auf [Bu D] und 1037 {1175} mg TM m-2 auf [Bu]. Verifizierbare
Biomasseunterschiede zu den [LUG]-Parzellen ergaben sich außer für [Bu] nur für wenige
weitere Flächenpaare (s. Tab. 11).
Obwohl wegen der Diskontinuität der Probenahmetermine die phänologische Entwicklung der
Enchytraeenpopulation im Untersuchungszeitraum nur bruchstückhaft nachzuzeichnen war,
ergeben sich aus dem Datenmaterial Anhaltspunkte für eine asynchrone Populationsentwicklung
zwischen den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] auf der einen und der Referenzparzelle
[Fi(+)] auf der anderen Seite. Auf der Referenzparzelle zeigte sich ein kontinuierlicher Dichte-
anstieg, der zur Juliaufnahme 1997 in einem sehr hohen Abundanzwert von ungefähr 280.000
{300.000} Ind. m-2 und einem vergleichsweise mäßig hohen Biomassewert von 2356 {3176}
mg TM m-2 gipfelte (Tab. 12). Ein vergleichbarer Dichteanstieg um den Faktor 5, dem fast aus-
schließlich ein Massenaufkommen der Spezies Marionina clavata zugrunde lag, wurde auf
keiner anderen Parzelle beobachtet. Auf der Versuchsanlage [LUG] fielen Siedlungsdichte und
Biomasse von der Juni- zur Juliaufnahme zunächst ab, um dann im September auf den für 1996
festgestellten Maximalwert anzusteigen. Zum Juli 1997 war dann ein leichter Abfall der
Siedlungsdichte bei gleichzeitiger Zunahme der Biomasse festzustellen (Tab. 12). Für die
Versuchsanlage [KAB] zeigte sich zunächst ein Anstieg zur Juliaufnahme, dann jedoch wieder
ein Absacken der Dichte- und Biomassewerte zum September 1996. Die Werte der Juliaufnahme
1997 lagen auf vergleichbarem Niveau wie das terminentsprechende Vorjahresergebnis.
Tab. 12: Median und arithmetisches Mittel {in Schweifklammern} von Abundanz und Biomasse der
Enchytraeen auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] und auf der Referenzparzelle [Fi(+)] an den
Aufnahmeterminen der Untersuchungsjahre 1996 und 1997.
Abundanzwerte sind auf die erste Nachkommastelle, Trockenmassenwerte auf die ganze Zahl gerundet.
Abundanz   [ 10 3 Ind. m -2 ] Biomasse   [ mg TM m -2 ]
LUG Fi(+) KAB LUG Fi(+) KAB
4. 06. 1996 15,2  {18,2} 63,1  {73,1} 34,7  {36,8} 548  {634} 1245  {1381} 685  {718}
22. 07. 1996 11,4  {16,5} 69,9  {77,9} 42,9  {41,7} 522  {633} 1289  {1592} 871  {827}
10. 09. 1996 19,4  {22,1} 103,5  {86,9} 33,7  {43,1} 595  {841} 1474  {1610} 785  {970}
4. 07. 1997 18,7  {25,9} 281,2 {301,1} 35,1  {47,2} 762  {1008} 2356  {3176} 809  {1020}
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4.2.5 Individuen- und Biomassedominanz
Bezüglich der Dominantenidentität (RENKONEN-Index) und der Dominanzstruktur der Enchy-
traeengemeinschaften ergaben sich große Differenzen zwischen den Parzellen der Versuchs-
anlagen [LUG] und [KAB] und zwischen diesen und der Referenzparzelle [Fi(+)]. Im indivi-
duen- und biomassebezogenen Ähnlichkeitsdendrogramm aggregierten Parzellen gleicher
Versuchsanlagenzugehörigkeit zu klar voneinander abgrenzbaren Gruppen größerer Überein-
stimmung (Abb. 21). Innerhalb dieser „Versuchsanlagen-Cluster“ zeigten sich nur teilweise hohe
Identitätsgrade. Versuchsanlagenintern ergaben sich keine Hinweise für ein wesentliches
strukturprägenden Potential der Faktoren „Bestockung“ oder „Aufbasung“ (Abb. 21).
Bezogen auf die Individuendominanz wiesen die Parzellen des „[LUG]-Clusters“ Identitätsunter-
schiede zwischen 12 und 50 % auf. Bei der Biomassedominanz betrugen die Abweichungen der
Dominanzkonstellationen zwischen 7 und 43 %. Die Dominanzstrukturen der [LUG]-Parzellen
waren auf der Individuenebene insbesondere durch eudominante oder dominante Rangstellungen
von Cognettia sphagnetorum sowie dominante bzw. subdominante Positionen von Oconnorella
cambrensis und Marionina clavata gekennzeichnet (Abb. 22, Tab. 13). Achaeta danica war nur
auf den ungekalkten Parzellen und Cognettia glandulosa nur auf den Sukzessionsparzellen ([Sz],
[Sz D]) und der gekalkten Birkenparzelle [Bi D] den „Hauptarten“ zuzurechnen. Bezüglich der
auf die Biomasse bezogenen Dominanzhierarchie ergaben sich für die „großen“ Arten
Mesenchytraeus glandulosus und Fridericia ratzeli meist subdominante Positionen, während
Marionina clavata trotz einer hohen Individuendominanz durch ihr geringes Individualgewicht
den Rang einer „Begleitart“ einnahm. Weitere typische „Begleiter“ auf den [LUG]-Parzellen
waren Achaeta camerani, Enchytronia parva und Fridericia c.f. gracilis.
Im Gegensatz zur Versuchsanlage [LUG] ähnelten sich die Enchytraeengemeinschaften der
[KAB]-Parzellen stärker (Abb. 21). Bezüglich der Individuendominanz lag der Grad der Abwei-
chung der Parzellen zwischen 5 und 33 % (Abb. 21). Strukturelle Unterschiede der Arten-
Biomasse-Relation bezifferten sich auf 6 bis 37 %. Die Parzelle [Bu D] wies den größten
Ähnlichkeitsabstand zu den anderen Parzellen der Versuchsanlage [KAB] auf, die sich unterein-
ander nur geringfügig unterschieden (Abb. 21). Achaeta camerani erreichte auf der Ebene der
Individuendominanz die weitaus höchsten Rangpositionen, während Cognettia sphagnetorum
und Marionina clavata subdominante Stellungen einnahmen (Abb. 22, Tab. 13). Hinsichtlich der
Biomassedominanz erreichten nur Achaeta camerani und Cognettia sphagnetorum den Status
von „Hauptarten“ – alle anderen Spezies traten auf den [KAB]-Parzellen höchstens als subreze-
denter oder sporadischer „Begleiter“ in Erscheinung.
Zwischen den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] bestanden wesentliche Differenzen in der
Dominanzstruktur der Enchytraeenzönosen. Vergleichbare Dominanzpositionen besetzten nur
Cognettia sphagnetorum und Marionina clavata (vgl. Abb. 22). Bezüglich der individuen-
basierten Dominanzverhältnisse belief sich die strukturelle Übereinstimmung zwischen den Ver-
suchsanlagen im Ähnlichkeitsdendrogramm auf lediglich 45 % (Abb. 21). Die Dominanten-
identitätswerte zwischen den Flächenpaaren von [LUG]- und [KAB]-Parzellen variierten mit 33
bis 60 % beträchtlich (Abb. 21). Die Übereinstimmung der Arten-Biomasse-Relation zwischen
den Versuchsanlagen lag bei rund 50 %. Parzellenbezogen differierten die Ähnlichkeitswerte in
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LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
Bi 67 76 51 60 73 76 72 63 51 54 46 48
Bi D 70 79 72 79 84 64 81 37 45 60 41 39
Eb 71 84 71 74 83 70 68 50 46 59 42 44
Eb D 67 80 86 88 69 51 58 29 37 53 33 31
Fi 72 85 89 93 77 50 67 29 37 53 33 31
Fi D 80 64 63 71 70 64 79 45 47 60 42 44
Sz 72 61 57 62 57 65 67 49 49 51 44 47
LU
G
Sz D 86 75 64 69 71 81 72 40 47 58 42 42
Fi(+) 58 61 64 66 60 55 47 54 44 41 43 47
Bu 47 53 55 52 52 43 34 44 62 83 95 92
Bu D 50 68 71 68 68 46 37 48 64 82 80 77
Lä 46 47 49 46 46 42 32 43 56 93 76 93KA
B
Lä D 50 44 47 43 43 44 34 45 53 89 73 94
Abb. 21: Ähnlichkeitsmatrix der individuen- (Matrixdreieck oben-rechts) und biomassebezogenen Do-
minantenidentität (RENKONEN-Index [in %, gerundet]; unten-links) der Enchytraeengemeinschaften und
hieraus generierte (Un-)Ähnlichkeitsdendrogamme der Dominanzkonstellationen (UPGMA-Linkage).
Berechnungsgrundlage des RENKONEN-Index: Parzellenbezogene Addition der artspezifischen Individuen- bzw. Biomasse-
ergebnisse sämtlicher Erhebungen der Untersuchungsjahre 1996 und 1997
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Abb. 22: Individuen- und Biomassedominanz der Enchytraeenarten auf den Parzellen der Versuchs-
anlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], geordnet nach Biomasse-Dominanzrängen
der Referenzzönose [Fi(+)].                                                                                   Mesenchytr. = Mesenchytraeus
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Abhängigkeit von gewählten Flächenpaar zwischen 32 und 71 % (Abb. 21). Den geringsten
Ähnlichkeitsabstand zur durchschnittlichen Dominanzstruktur der [LUG]-Fläche wies die
[KAB]-Parzelle [Bu D] auf.
Auch zwischen den Dominanzstrukturen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] und der Refe-
renzparzelle existierten grundlegende Unterschiede. Bezogen auf die Individuendominanz bezif-
ferten sich der Ähnlichkeitsabstand von [Fi(+)] zu beiden Versuchsanlagen auf jeweils 57 %
(Abb. 21). Bei der Arten-Biomasse-Relation waren die Identitätsunterschiede zwischen der
Versuchsanlage [KAB] und dem Referenzbestand geringer (41 %) als zwischen diesem und der
Versuchsanlage [LUG] (50 %). Die strukturelle Übereinstimmung zwischen einzelnen [LUG]-
Parzellen und [Fi(+)] lagen für die Individuendominanz je nach Flächenpaar zwischen 29 und
63 %, für die Biomassedominanz zwischen 47 und 66 %. Die Identitätswerte zwischen den
[KAB]-Parzellen und der Referenzparzelle variierten zwischen 41 und 47 % auf der Individuen-
bzw. zwischen 53 und 64 % auf der Biomasse-Ebene (Abb. 21).
Die Arten-Individuen-Verteilung der Referenzparzelle [Fi(+)] war besonders durch eine hohe
Dominanz von Marionina clavata geprägt. Nach der Dominanzklassifikation von ENGELMANN
(1978) erreichte hier nur noch die subdominanten Spezies Cognettia sphagnetorum den Status
einer „Hauptart“. Alle übrigen Spezies traten auf [Fi(+)] lediglich als „Begleiterarten“ auf. Mit
Tab. 13: Individuen- und Biomassedominanz der Enchytraeen auf den Parzellen der Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)] (Dominanzklassifizierung nach ENGELMANN 1978)
„Hauptarten“:  / = eudominant  /  =  dominant  /  =  subdominant
„Begleitarten“:  / = rezedent  / = subrezedent  /  =  sporadisch
LUG KAB










Enchytronia parva – –
Fridericia c.f. gracilis – – – – – –










Enchytronia parva – –
Fridericia c.f. gracilis – – – – – –
Mesenchytraeus beumeri – – – – – – – – – – – –
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Blick auf die Biomassedominanz war außerdem Mesenchytraeus glandulosus als „Hauptart“
einzustufen. Im Vergleich zur Individuendominanz tauschten Marionina clavata und Cognettia
sphagnetorum aufgrund der stark differierenden Individuengewichte diese Spezies in dieser
Kategorie die Rangplätze. Zu den wichtigsten „Begleitern“ zählten Achaeta camerani und
Fridericia ratzeli (Tab. 13).
4.2.6 Dominanz-Diversitäts-Relationen
Die -Diversität wurde anhand statistischer Vergleiche logarithmierter Individuen- bzw.
Biomasse-Rangkurven mit theoretischen Verteilungsmodellen unter Berücksichtigung parzellen-
bezogener Ergebnisse der Untersuchungsjahre 1996 und 1997 analysiert (Abb. 23). Bei der
überwiegenden Mehrheit der [LUG]-Parzellen entsprach die Individuen- und Biomasse-
verteilung der Enchytraeenarten in mehr oder minder guter Näherung dem lognormalen Modell.
Zum Teil ergaben sich auch partielle Übereinstimmungen mit der vergleichsweise unausge-
glicheneren -log-Verteilung (Abb. 23). Nur für die Parzelle [Eb] wurde eine ausschließliche
statistische Übereinstimmung mit dem -log-Muster wahrscheinlich gemacht. Die ausgewogen-
sten Dominanz-Diversitäts-Relationen aller untersuchter Parzellen ergab sich für die ungekalkte
Sukzessionsparzelle [Sz], auf der intermediäre Individuen- bzw. Biomasseverteilungen
vorherrschten, die neben Gemeinsamkeiten mit dem lognormalen Modell auch deutliche Über-
einstimmungen zur theoretischen „broken-stick“-Voraussage aufwiesen (Abb. 23).
Auf den [KAB]-Parzellen entsprachen die individuen- wie biomassebezogenen Diversitäts-
verhältnisse fast durchgängig den theoretischen Erwartungswerten des -log-Modells. Nur die
Biomassediversität der Parzelle [Bu D] zeigte zugleich eine statistische Übereinstimmungen mit
dem lognormalen Verteilungstyp und somit eine etwas größere „Eveness“. Dagegen gehörten die
Diversitätsmuster der Referenzparzelle [Fi(+)] mit einer approximativ lognormalen Individuen-
und einer -log- bis lognormalen Biomasseverteilung jenem ausgeglicheneren Verteilungsmuster










































IND: lognormal (P = 0,98)    -log (P = 0,68)
   lognormal (P = 0,61)
   -log (P = 0,34)    lognormal (P = 0,3)
BM: -log (P = 0,1) lognormal (P = 0,15)    -log (P = 0,12)    lognormal (P = 0,54)











































IND: lognormal (P = 0,58)    -log (P = 0,87)
   lognormal (P = 0,84)
   broken-stick (P =0,78)
   lognormal (P = 0,63)
   lognormal (P = 0,15)
BM: lognormal (P = 0,46)
-log (P = 0,43)
-log (P = 0,77)    lognormal (P = 0,51)
   broken-stick (P =0,5)
   lognormal (P = 0,74)











































IND: -log (P = 0,36)    -log (P = 0,35)    -log (P = 0,37)    -log (P = 0,53)
BM: -log (P = 0,52)    lognormal (P = 0,75)
   -log (P = 0,74)



















IND: lognormal (P = 0,41)
BM: lognormal (P = 0,96)
-log (P = 0,93)
Abb. 23: Logarithmische Dominanz-Diversitäts-Kurven der Enchytraeen
für Abundanzen und Biomassen der entsprechenden Arten auf den
Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenz-
parzelle [Fi(+)] in den Untersuchungsjahren 1996 und 1997.
Rang = Rangfolgeanordnung der Arten nach relativer Abundanz (%) und Biomasse (%);
sigmoide Linie = theoretisch zu erwartende Verteilung nach dem „broken-stick“-Modell
als Orientierungsmaß; IND bzw. BM = theoretisches Verteilungsmodell, welches mit den
individuen- bzw. biomassebezogenen Beobachtungswerten am besten übereinstimmt –
die Angabe von zwei Modellen weist auf einen intermediären Typus hin, der zwischen
zwei theoretischen Verteilungsmustern der Modellfolge liegt und mit beiden größere
Gemeinsamkeiten hat; P = Wahrscheinlichkeitsaussage der 2–Anpassungsstatistik, daß
keine signifikante Verschiedenheit zwischen der beobachteten und der modelltheoretisch
zu erwartenden Verteilung besteht [Wertebereich von 0,1 – 1; je höher der Wert, umso
sicherer die Übereinstimmung mit der Verteilungsvoraussage des Modells].
BiomasseAbundanz
theoretische “broken-stick”-Verteilung
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4.2.7 Auswirkungen von Umweltvariablen
Die Analyse des Einflusses bestimmter Umweltfaktoren auf die Ausprägung der Enchytraeen-
gemeinschaft mittels der „kanonischen Korrespondenzanalyse“ (CCA) ergab hohe Übereinstim-
mungen mit den Resultaten für die Oribatida (Kap. 4.1.8). Allerdings waren die Eigenwerte der


































Abb. 24: CCA-Ordinationsdiagramm zum Einfluß der Umweltparameter „mittlerer pH-Wert“ [pH] und
„prozentualer Wassergehalt“ [% W] der Stechproben, „prozentualer Deckungsgrad der Bodenvegetation“
[Bo.Veg.] und „Auflagemächtigkeit“ [AM] auf die erfaßten Enchytraeenarten. Die zweidimensionale
Darstellung zeigt 96 % der Gesamtvarianz, welche von den in die Analyse integrierten Umweltfaktoren
zu 58,7 % erklärt wird. Die Parzellenwerte (Kürzel s. Tab. 2) sind „Zentroide“ der entsprechenden stech-
probenbezogenen „LC-scores“ (Abb. 25), die hier parzellenbezogen aus Gründen der Übersichtlichkeit
gemittelt wurden.
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den Enchytraeen vergleichsweise kleiner (Tab. 8, S. 67). Dies begründete sich im wesentlichen
damit, daß im Verhältnis zur deutlich geringeren Artenzahl der Enchytraeen ein größerer Arten-
anteil breitere autökologische Valenzen zeigte, aus der eine insgesamt geringere Gesamtvarianz
in den dichtebezogenen Daten folgte. Verglichen mit den Oribatiden ergab sich hieraus eine




























Abb. 25: CCA-Ordination der stechprobenbezogenen Abundanzdaten der Enchytraeen (N = 234) und den
Umweltvariablen „mittlerer pH-Wert [pH]“ und „prozentualer Wassergehalt [% W]“ der Stechproben,
„prozentualer Deckungsgrad der Bodenvegetation [Bo.Veg.]“ und „Auflagemächtigkeit [AM]“. Die nach
Parzellenzugehörigkeit kodierten Ordinationspunkte (Kürzel s. Tab. 2) entsprechen den stechprobenbezo-
genen „LC-scores“ und sind Grundlage der gemittelten „Parzellenzentroide“ in Abb. 24.
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Die Auswirkungen der nicht in die CCA integrierten Umwelteinflüsse auf die Enchytraeen-
gemeinschaften waren größer als jene, welche die Oribatidensynusien formten. Für die parzellen-
gemittelten Daten betrug der Erklärungsanteil aller kanonischen Achsen an der Gesamt-
varianz der Artenbestände 63,1 % (Tab. 8, S. 67). Die erste Achse war stark negativ mit dem
„pH-Wert“ korreliert ( rpH = – 0,87). Außerdem bestanden negative Zusammenhänge dieser
Achse mit den Faktoren „Wassergehalt“ ( r%W = – 0,73), „Auflagemächtigkeit“ ( rAM = – 0,61)
und „Vegetationsdeckungsgrad“ (rBo.Veg. =  – 0,61). Mit der zweiten Achse waren „Wassergehalt“
und „Auflagemächtigkeit“ positiv ( r%W = 0,08; rAM = 0,70), „pH-Wert“ und „Vegetations-
deckungsgrad“ negativ korreliert ( rpH =  – 0,27; r Bo.Veg. =  – 0,60). Die Rangfolge der Einfluß-
stärken der untersuchten Umweltvariablen bezüglich ihres Potentials zur strukturellen Verände-
rung der Enchytraeenzönose entsprach den bereits bei den Hornmilben dargestellten Verhältnis-
sen (Kap. 4.1.8). Auch hinsichtlich der Plazierung der Parzellenzentroide von CCA-generierten
„WA-scores“ zeigte sich in den Ordinationsergebnisse von Enchytraeen und Oribatiden ein
relativ hoher Übereinstimmungsgrad (vgl. Abb. 15 und 24).
Wie die nahe dem Koordinatenursprung gelegene Position der „WA-scores“ von Cognettia
sphagnetorum und Marionina clavata zeigt, wiesen diese Spezies von allen analysierten
Enchytraeenarten das höchste autökologische Potential bzw. die weitesten Toleranzspielräume
gegenüber den Umweltvariablen auf (Abb. 24). Allerdings zeigte Marionina clavata eine deutli-
chere Vorliebe für starksaure Milieuverhältnisse. Marionina cambrensis, Enchytronia parva,
Achaeta danica, Cognettia glandulosa waren durch die zumindest tendenzielle Bevorzugung von
Bodenbereichen höherer Feuchte und geringerer Azidität gekennzeichnet. Für Fridericia ratzeli
und vor allem für Fridericia c.f. gracilis war eine noch wesentlich höhere Affinität für feuchtere
Bereiche geringer Azidität festzustellen (Abb. 24). Bei Mesenchytraeus glandulosus war eine
Präferenz für höhere Streulagen unverkennbar. In Opposition zu allen übrigen Spezies wies das
Ordinationsergebnis für Achaeta camerani ein Optimum aus, welches dicht an die Umwelt-
bedingungen der Versuchsanlage [KAB] heranreicht.
4.3 Lumbriciden
4.3.1 Arteninventar, Konstanz und Frequenz
Im Erhebungszeitraum vom 17. bis 19. September 1997 wurden vier Regenwurmarten aus drei
Gattungen nachgewiesen (kommentierte Artenliste mit Angaben zu Synonymen, Art-Areal,
Bodenmilieu, Lebensform- und Lebensstrategietyp s. ANHANG Tab. C). Mit den epigäischen
Spezies Dendrobaena octaedra, Dendrobaena illyrica, Dendrodrilus rubidus und Lumbricus
rubellus war die Lumbricidengemeinschaft der Versuchsanlage [LUG] deutlich artenreicher als
die Taxozönose der [KAB]-Anlage und der Referenzparzelle [Fi(+)]. Auf der Versuchsanlage
[KAB] siedelte ausschließlich Dendrobaena octaedra, im Referenzbestand zusätzlich noch
Dendrobaena illyrica.
Dendrobaena octaedra war auf sämtlichen Parzellenvarianten der Versuchsanlage [LUG] prä-
sent. Die Artbelege auf der [KAB]-Anlage beschränkten sich hingegen auf die Kalkungsvarian-
ten [Bu D] und [Lä D]. Im Gegensatz zu Dendrobaena octaedra war die Konstanz von Dendro-
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Tab. 14: Arteninventar, Artenzahlen (AZ), Erfassungsfrequenz und Auftrittskonstanz (C) der Lumbrici-
den auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf dem Referenzfichtenbestand
[Fi(+)].
[Standardzahlen] = Artnachweis / Erfassungsfrequenz [Anzahl Proberinge (nges. = 3 je Parzelle)]
[Kursivzahlen]  = Konstanz [in %, gerundet, unter C]
LUG KAB
Lumbricidae Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D C
Dendrobaena octaedra 3 3 3 2 3 2 2 1 1 — 1 — 1 77
Dendrobaena illyrica 1 1 1 1 — 1 — 1 1 — — — — 54
Dendrodrilus rubidus — 1 1 1 3 2 1 1 — — — — — 54
Dendro. sp. juv. + immat. 3 3 3 3 3 3 2 3 2 1 2 — 3 —
Lumbricus rubellus 1 1 1 — — — — — — — — — — 23
Lumbricus sp. juv. + immat. — 1 — — — — — — — — — — — —
AZParzelle 3 4 4 3 2 3 2 3 2 1 1 0 1
AZ Versuchsanlage 4 2 1
baena illyrica und Dendrodrilus rubidus auch auf der [LUG]-Anlage geringer. Lumbricus
rubellus wies bezüglich Konstanz und Frequenz die geringsten Werte aller Spezies auf und
konnte nur auf drei Parzellen an je einer Aufnahmestelle nachgewiesen werden (Tab. 14). Alle
Arten wiesen in den gräserdominierten Sukzessionsparzellen [Sz] und [Sz D] die vergleichs
weise geringsten Frequenzwerte auf bzw. fehlten in den Probekreisen sogar gänzlich (7).
4.3.2 Abundanz und Biomasse
Auf den Parzellenvarianten der [LUG]-Anlage differierten der Median der Siedlungsdichte bzw.
Biomasse der Lumbriciden teilweise deutlich (Tab. 15). Die jeweils höchsten Werte auf Parzelle
[Bi D] überstiegen die Resultate der Sukzessionsparzelle [Sz] jeweils etwa um den Faktor 3. Die
Ergiebigkeiten von [Sz D] und [Sz] waren ungefähr vergleichbar, Statistisch waren die Abun-
danz- bzw. Biomassedifferenzen zwischen den [LUG]-Parzellen durchgängig nicht abzusichern.
Für die Versuchsanlage [KAB] ergab sich ein Zusammenhang zwischen der Anwesenheit von
Regenwürmern und dem Kalkungsstatus der Versuchsvarianten (MANN-WHITNEY U-Test:
p < 0,05). Während auf den Kalkungsparzellen [Bu D] und [Lä D] eine Lumbricidengemein-
schaft geringer Siedlungsdichte registriert werden konnte (Tab. 15), zeichneten sich die unge-
kalkten Pendants durch das nahezu vollständige Fehlen einer Regenwurmzönose aus (alleiniger
Nachweis eines einzelnen juvenilen Tieres der Gattung Dendrobaena auf der Parzelle [Bu]).
 (7)   Entgegen dieser über die Elektroextraktion gewonnenen Resultate, welche auf einer geringen Parallelenzahl (n = 3/Parzelle)
basiert, muß davon ausgegangen werden, daß sämtliche auf der Versuchsanlage [LUG] vorgefundenen Arten auf allen [LUG]-
Parzellen vorhanden waren. Diese Aussage stützt sich auf die gelegentlich gemachten Fundnachweise im Rahmen der meso-
faunistischen Stechrohr-Erhebungen. Die in Tab. 14 dargestellten Resultate für Konstanz und Frequenz lassen sich demzufolge
lediglich als Häufigkeitsgrade der Arten bzw. deren Dispersionsverhalten interpretieren und repräsentieren sicherlich keine
prinzipielle Meidung bestimmter Bereiche der [LUG]-Fläche aufgrund parzellenspezifischer Bedingungen. Demzufolge müssen
die vergleichsweise geringsten Frequenzwerte für die gräserdominierten Sukzessionsparzellen [Sz] und [Sz D] vornehmlich als
Indiz geringerer Individuendichten oder geklumpter Dispersionsmuster der Arten gedeutet werden.
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Tab. 15: Median und arithmetisches Mittel von Abundanz (Ind. m-2) und Biomasse (mg TM m-2) der
Lumbriciden für die Versuchsanlagen [LUG] und [KAB], die Einzelparzellen dieser Versuchsanlagen
sowie für die Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf der Erhebung vom 17. – 19. September 1997.
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
 Abundanz (Ind. m-2)
1190 2230 1030 1350 1430 1110 800 950 80 00 160 00 320Median:
111 4
1010 2550 1720 1060 1410 1030 640 980 80 30 160 00 270Mittelwert:
130 11
 Biomasse (mg TM m-2)
1.8130 3.6480 1.5790 2.0160 2.5070 1.6470 1.2080 1.4190 1010 00 2030 00 4710Median:
1.627 51
1.6210 3.8650 2.6850 1.5360 2.2130 1.5560 1.0500 1.4230 1340 340 2460 00 3600Mittelwert:
1.993 160
Auf der Ebene parzellenübergreifend zusammengefaßter Daten waren Unterschiede im quantita-
tiven Lumbriciden-Besatz von [LUG] und [KAB] höchst signifikant (MANN-WHITNEY U-Test:
p < 0,0001). Im Mittel differierten die Mediane der Abundanzen um den Faktor 28, die Biomas-
semediane sogar um den Faktor 32 (Tab. 15). Auch die um Größenordnungen unterschiedlichen
Abundanzen der Versuchsanlage [LUG] und der Referenzparzelle [Fi(+)] waren statistisch abzu-
sichern (MANN-WHITNEY U-Test: p < 0,01). Dagegen unterschieden sich die Wohndichten
zwischen dem Referenzbestand [Fi(+)] und [KAB] im statistischen Sinne nicht. Auch zwischen
den Dichte- und Biomassewerten der Kalkungsparzellen auf der Versuchsanlage [KAB]-Fläche
und [Fi(+)] bestanden keine verifizierbaren Divergenzen.
4.3.3 Individuen- und Biomassedominanz
Eine Analyse der Dominanzstruktur des Taxons Lumbricidae beschränkte sich auf die Ver-
suchsanlage [LUG], da auf der [KAB]-Anlage nur eine Lumbricidenart nachgewiesen wurde und
die Ergebnisse der Referenzparzelle aufgrund unzureichender Fundzahlen nicht interpretierbar
waren. Auf der [LUG]-Anlage erreichten juvenile bzw. immaturierte Individuen der Gattungen
Dendrobaena und Dendrodrilus einen durchschnittlichen Individuendominanzanteil von 78 %.
Ungefähr 2/3 der Gesamtbiomasse der Lumbricidengemeinschaft war somit dieser nicht weiter
differenzierbaren Sammelgruppe zuzuordnen (Tab. 16). Auf der Mehrzahl der Parzellen betrug
der Anteil adulter Individuen an den Teilpopulationen Dendrobaena – Dendrodrilus zwischen 1/5
und 1/3 aller entsprechenden Funde. Höhere Adult-Juvenil-Relationen wurden nur auf der
Parzellen [Fi] mit 43 % und auf der Versuchsvariante [Sz] mit 71 % festgestellt.
Nach der Dominanzklassifizierung von ENGELMANN (1978) erreichte Dendrobaena octaedra auf
der [LUG]-Anlage bei alleiniger Berücksichtigung adulter Individuen den Status einer „domi-
nanten“ Art. Dendrodrilus rubidus nahm eine subdominante Stellung ein, während Dendrobaena
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Tab. 16: Individuen- und Biomassedominanz der Lumbriciden [in %] auf der Versuchsanlage [LUG],
dargestellt für alle Parzellenvarianten, für die Versuchsanlage (gesamt) und für die Gesamtanlage unter
Ausschluß juveniler bzw. immaturierter Individuen (Adulti).
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D LUG LUG
Individuendominanz gesamt Adulti
Dendrobaena octaedra 13lllllll 13 lllllll 14 lllllll 10 lllllll 17 lllllll 13 lllllll 33 lllllll 5 lllllll 14 lllllll 64 lllllll
Dendrodrilus rubidus 2 lllllll 3 lllllll 3 lllllll 13 lllllll 5 lllllll 8 lllllll 8 lllllll 5 lllllll 23 lllllll
Dendrobaena illyrica 3 lllllll 1 lllllll 2 lllllll 5 lllllll 5 lllllll 3 lllllll 2 lllllll 9 lllllll
Dendro. sp. juv. + immat. 81 lllllll 83 lllllll 79 lllllll 82 lllllll 70 lllllll 77 lllllll 59 lllllll 84 lllllll 78 lllllll
Lumbricus rubellus 3 lllllll 1 lllllll 2 lllllll 1 lllllll 4 lllllll
Biomassedominanz
Dendrobaena octaedra 17 lllllll 17 lllllll 19 lllllll 14 lllllll 23 lllllll 18 lllllll 42 lllllll 8 lllllll 19 lllllll 55 lllllll
Dendrodrilus rubidus 3 lllllll 5 lllllll 4 lllllll 20 lllllll 9 lllllll 13 lllllll 14 lllllll 8 lllllll 22 lllllll
Dendrobaena illyrica 4 lllllll 2 lllllll 2 lllllll 9 lllllll 9 lllllll 5 lllllll 3 lllllll 10 lllllll
Dendro. sp. juv. + immat. 65 lllllll 72 lllllll 65 lllllll 73 lllllll 57 lllllll 64 lllllll 45 lllllll 73 lllllll 66 lllllll
Lumbricus rubellus 14 lllllll 6 lllllll 9 lllllll 4 lllllll 13 lllllll
illyrica (rezedent) und Lumbricus rubellus (subrezedent) „Begleitart-Charakter“ zukam. Die
Dominanzkonstellationen der einzelnen Versuchsvarianten der [LUG]-Anlage unterschieden sich
nur unwesentlich voneinander. Auf der Biomassenebene kam Lumbricus rubellus in den Rang
der „Subdominanz“ und war folglich den „Hauptarten“ zuzurechnen.
4.4 Dekompositionspotential
Die potentielle Respirationsleistung der saprophagen Invertebraten war auf der Referenzparzelle
[Fi(+)] mit einem ME-Wert von 78,9 J m-2 h-1 höher als auf den Versuchsanlagen [LUG] und
[KAB]. Im Mittel nur knapp die Hälfte dieses Leistungspotentials wurde auf der [KAB]-Anlage
ermittelt (Tab. 17), wobei kein Parzellenresultat an das Ergebnis von [Fi(+)] heranreichte
(Tab. 18). Auf der Versuchsanlage [LUG] lag der ME-Wert bei durchschnittlich 85,8 % des
Referenzergebnisses (Tab. 17). Allerdings überstiegen die ME-Ergebnisse der Parzellen [Bi D],
[Eb] und [Fi] das Resultat von [Fi(+)] teilweise beträchtlich (s. Tab. 18).
Innerhalb der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] ließen sich unterschiedliche ME-Werte zwi-
schen Parzellenvarianten für kein Taxon statistisch absichern. Zwischen den Versuchsanlagen
bestanden indes durchgängig signifikante Unterschiede bezüglich der potentiellen metabolischen
Leistungsfähigkeit von Enchytraeen und Lumbriciden (GAMES-HOWELL-Test: p < 0,05 bzw.
0,01). Zwischen den Versuchsanlagen differierende Respirationsleistungen der Hornmilben
waren dagegen nicht an allen Aufnahmeterminen abzusichern.
Große Unterschiede zwischen den Versuchsanlagen zeigten sich auch bezüglich der Anteile der
einzelnen Taxa am potentiellen metabolischen Leistungsvermögen. Dies resultierte im wesentli-
chen aus einer extremen standörtlichen Differenz der Leistungsdominanz von Enchytraeen und
Lumbriciden. Auf der Versuchsanlage [LUG] waren über 2/3 der potentiellen Dekompositions-
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Tab. 17: Lebendmasse (g m-2) und metabolischen Äquivalenzwerte (ME in J m-2 h-1) der Oribatida,
Enchytraeidae und Lumbricidae auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf der Referenz-
parzelle [Fi(+)] auf der Datenbasis aller gruppenrelevanten Aufnahmetermine der Untersuchungsjahre
1996/1997 bzw. 1997 (Darstellung als Median und als prozentualer Anteil der einzelnen Taxa).
LUG Fi(+) KAB
ME-Wert Oribatida 0,5 1,4 0,2
Enchytraeidae 21,5 74,7 38,3
Lumbricidae 45,7 2,8 4,3
67,7 78,9 42,8
ME-Anteil [%] Oribatida 0,6 1,7 0,4
Enchytraeidae 31,8 94,7 89,5






































Abb. 26: Metabolischer Äquivalenzwert (ME, weiße Säulen) und Lebendmasse (LM) der Oribatida,
Enchytraeidae und Lumbricidae (Hintergrundsäulen) auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie
auf der Referenzparzelle [Fi(+)].
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leistung der Taxa auf die Regenwürmer zurückzuführen. Infolge der starken Leistungsdominanz
der Lumbriciden war das Verhältnis von Respirationsleistung zu Biomasse hier geringer als auf
der Referenzparzelle und der [KAB]-Anlage (Abb. 26). Auf der [KAB]-Anlage lag hingegen
96 % des Umsatzpotentials bei den Enchytraeen. Lumbriciden waren hier durchschnittlich nur zu
2,8 % am respirativen Leistungspotential beteiligt. Der metabolische Beitrag der Oribatiden
spielte auf beiden Versuchsanlagen lediglich eine untergeordnete Rolle (s. Tab. 17).
Auf der Referenzparzelle [Fi(+)] ähnelten die Anteile der Taxa an den Umsatzleistungen der
Destruentenfauna den Verhältnissen auf der angrenzenden [KAB]-Anlage wesentlich stärker als
den Gegebenheiten auf der Versuchsanlage [LUG] (Tab. 17, Abb. 26). Auch hier zeigte sich eine
ausgeprägte Leistungsdominanz der Enchytraeen, während Lumbriciden nur eine untergeordnete
Rolle spielten. Der relative Anteil der Oribatiden am direkten Umsatzpotential war trotz des
geringen Wertes von 1,7 % deutlich höher als auf den Versuchanlagen [LUG] und [KAB].
Tab. 18: Lebendmasse (g m-2) und metabolische Äquivalenzwerte (ME in J m-2 h-1) der Oribatida,
Enchytraeidae und Lumbricidae auf den Parzellenvarianten der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB]
sowie der Referenzparzelle [Fi(+)] in den Untersuchungsjahren 1996/1997 bzw. 1997 (Darstellung als
Median und als prozentualer Anteil der einzelnen Taxa).
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
ME-Wert
Oribatida 0,30 0,70 0,30 1,10 0,30 0,40 0,40 0,30 1,40 0,10 0,30 0,20 0,10
Enchytraeidae 19,40 18,80 24,80 13,60 38,50 16,40 16,20 25,70 74,70 50,50 26,10 42,30 34,20
Lumbricidae 53,10 118,70 81,30 41,00 57,60 41,10 27,00 38,00 2,80 0,90 6,50 ——0 9,80
72,80 138,20 106,40 55,70 96,40 57,90 43,60 64,00 78,90 51,50 32,90 42,50 44,10
Lebendmasse
Oribatida 0,06 0,11 0,06 0,17 0,06 0,08 0,06 0,05 0,27 0,02 0,04 0,02 0,01
Enchytraeidae 3,42 3,33 4,17 2,30 6,60 3,28 3,32 5,42 10,45 6,96 3,67 5,75 4,95
Lumbricidae 8,90 21,24 14,75 8,44 12,16 8,55 5,77 7,82 0,73 0,19 1,35 ——0 1,98
12,38 24,68 18,98 10,91 18,82 11,91 9,15 13,29 11,45 7,17 5,06 5,77 6,94
ME-Anteil [%]
Oribatida 0,40 0,50 0,30 2,00 0,40 0,70 1,00 0,40 1,70 0,20 0,80 0,40 0,20
Enchytraeidae 26,60 13,60 23,30 24,40 39,90 28,30 37,20 40,20 94,00 98,00 79,50 99,60 77,60
Lumbricidae 73,00 85,90 76,40 73,60 59,70 71,00 61,80 59,40 4,30 1,80 19,70 ——0 22,20
Biomasseanteil [%]
Oribatida 0,50 0,40 0,30 1,50 0,30 0,70 0,70 0,40 2,30 0,20 0,70 0,40 0,20
Enchytraeidae 27,60 13,50 22,00 21,10 35,10 27,50 36,30 40,80 91,30 97,20 72,60 99,60 71,30
Lumbricidae 71,90 86,10 77,70 77,40 64,60 71,80 63,00 58,80 6,40 2,60 26,70 ——0 28,50
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4.5 Collembolen
4.5.1 Inventar, Frequenz und Konstanz auf Gattungsebene
Die Ergebnisse zu Inventar, Frequenz und Konstanz basieren auf 18.450 Collembolenindividuen
des Untersuchungsjahres 1996 (s. Kap. 3.6). Hierbei wurden 24 Collembolengattungen aus
5 Familien nachgewiesen (Tab. 19). 10 Gattungen (Tullbergia, Onychiurus, Isotomiella,
Isotoma, Folsomia, Folsomides, Entomobrya, Lepidocyrtus, Xenylla, Sminthurides = 42 %)
traten auf sämtlichen Parzellen auf. Daneben erreichten auch die Taxa Isotomurus, Tomocerus,
Frisea, Neelus und Sminthurus Konstanzwerte  75 %.
Tab. 19: Gattungsinventar, Gattungszahlen (GZ), Stechprobenfrequenz [in %] und Auftrittskonstanz (K)
der Collembolen (Synonymen u. Bibliographie s. GISIN 1960) auf den Parzellen der Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)], angeordnet nach abnehmenden Gesamt-
summen der Frequenzwerte der Gattungen innerhalb der Collembolenfamilien.
Datenbasis: 5 Mikroarthropoden-Erhebungen des Untersuchungsjahres 1996
[Zahl]:   parzellenbezogener Gattungsnachweis / Frequenz [in %, gerundet]
LUG KAB
C o l l e m b o l a Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D K
O n y c h i u r i d a e
Tullbergia  LUBBOCK, 1876 94 94 91 97 97 86 89 91 97 69 94 69 80 13
Onychiurus  GERVAIS, 1841 43 77 69 83 74 89 26 54 89 77 83 94 80 13
I s o t o m i d a e
Isotomiella  BAGNALL, 1939 63 74 74 71 80 69 71 71 40 17 37 11 29 13
Isotoma  BOURLET, 1839 34 71 49 66 49 54 57 43 71 26 74 49 43 13
Folsomia  WILLEM, 1902 40 40 40 66 63 69 60 29 69 17 26 9 17 13
Folsomides  STACH, 1922 14 37 17 31 31 40 20 11 17 3 14 3 6 13
Anurophorus  NICOLET, 1842 14 20 – – 9 23 9 – 43 3 11 – – 8
Tetracanthella  SCHÖTT, 1891 3 9 – 3 3 17 6 3 23 – – – – 8
Isotomurus  BÖRNER, 1903 – 6 6 3 3 6 3 – 9 – 3 3 3 10
Proisotoma  BÖRNER, 1901 – 9 – – – – – – – – – – 3 2
Cryptopygus WILLEM, 1902 – – 3 3 – – – – – – – – – 2
E n t o m o b r y i d a e
Entomobrya  RONDANI, 1861 23 20 26 40 43 37 17 29 9 26 17 14 14 13
Lepidocyrtus  BOURLET, 1839 6 6 11 17 11 20 6 14 11 11 3 3 9 13
Tomocerus  NICOLET, 1841 23 14 14 3 9 – 9 3 14 3 – 11 3 11
P o d u r i d a e
Xenylla  TULLBERG, 1869 29 20 29 26 40 37 17 29 31 6 14 11 9 13
Friesea  DALLA TORRE, 1895 14 9 17 14 26 17 9 26 23 11 14 26 – 12
Neanura  MACGILLIVRAY, 1893 23 20 29 23 11 – 14 20 46 – – – 3 9
Hypogastrura  BOURLET, 1839 3 6 9 9 – 3 3 3 9 3 – – – 9
Brachystomella  ÅGREN, 1903 – 3 3 3 3 9 – – 3 – – – – 6
S m i n t h u r i d a e
Sminthurides BÖRNER, 1900 29 23 20 9 9 17 14 11 3 6 14 20 9 13
Neelus  FOLSOM, 1896 3 – 9 6 – 3 11 6 11 20 17 20 17 11
Sminthurinus  BÖRNER, 1901 9 9 9 3 9 9 20 3 – – 6 3 3 11
Sminthurus  LATREILLE, 1804 – – – – 6 6 – – 3 – 3 – – 4
Dicyrtoma  BOURLET, 1842 – – – 3 – – – – – – – – – 1
GZ Parzelle 18 20 19 21 19 19 19 17 20 15 16 15 16
GZ Versuchsanlage 24 20
 mittlere GZ Parz. / Vers.-Fläche 19,0 15,5
Kapitel 4   — ERGEBNISSE: Collembolen Seite 95
Die Anzahl der festgestellten Gattungen war auf den Parzellen der Versuchsanlage [LUG]
durchschnittlich um 1/4 höher als auf den [KAB]-Parzellen (Tab. 19). Die für die meisten
[LUG]-Parzellen und im Referenzbestand [Fi(+)] belegten Gattungen Tetracanthella und
Brachystomella konnten auf der Versuchsanlage [KAB] nicht nachgewiesen werden. Individuen
der Gattung Neanura und Hypogastrura waren nur in je einer von insgesamt 140 für die [KAB]-
Anlage berücksichtigten Stechproben vertreten. Die Gattung Anurophorus, ebenfalls auf der
Mehrzahl der [LUG]-Parzellen vorzufinden, war nur auf den [KAB]-Parzellen [Bu] und [Bu D]
anwesend (Tab. 19).
Die Gattungen Isotomiella, Folsomia, Folsomides, Entomobrya und Xenylla wurden auf den
[LUG]-Parzellen und – das Taxon Entomobrya ausgenommen – im Referenzbestand [Fi(+)]
stetiger erfaßt als auf den Parzellen der Versuchsanlage [KAB] (Tab. 19). Abgesehen von
[Bu D], auf der ein überwiegender Teil der auf [KAB] vorkommender Collembolentaxa höhere
Frequenzwerte erreichte als auf den anderen Parzellen dieser Versuchsanlage, war auf den
[LUG]-Parzellen auch die Gattung Tullbergia regelmäßiger in den Bodensäulen vertreten. Dage-
gen erreichten die Gattungen Neelus und Onychiurus in den Stechproben der [KAB]-Parzellen
höhere Frequenzen (Tab. 19). Die Gattungen Anurophorus, Tetracanthella und Neanura waren
auf der Referenzparzelle am stetigsten erfaßbar. Für das Taxon Entomobrya ergab sich auf
[Fi(+)] die weit geringste Erfassungsfrequenz aller untersuchten Parzellen (Tab. 19).
4.5.2 Gattungsidentität
Innerhalb der gleichen Versuchsanlage waren zwischen den Parzellen größere Gemeinsamkeiten
der qualitativen Synusienzusammensetzung (JACCARD’sche Zahl auf Gattungsebene) fest-
zustellen als zwischen den Varianten verschiedener Versuchsanlagen (Abb. 27). Während die
Collembolengemeinschaft der [LUG]-Parzellen durchschnittlich zu 83 % und der [KAB]-
Parzellen zu 81 % übereinstimmten, zeigten sich zwischen [LUG]- und [KAB]-Parzellen im
Mittel nur 69 % Gemeinsamkeiten. Clusteranalytische ergaben sich für die Versuchsanlage
[LUG] Hinweise, daß eine Bestockung mit Laubhölzern zu einer Erhöhung qualitativer Ähnlich-
keiten der Collembolengemeinschaften führt (Abb. 27). Ein entsprechender Einfluß der
Kalkungsmaßnahmen war hingegen nicht ersichtlich.
Auf der Versuchsanlage [KAB] zeigten die ungekalkten Parzellen größere Übereinstimmungen
des Gattungsinventars auf. Erhebliche Effekte der Meliorationskalkung waren dagegen auch auf
dieser Versuchsanlage nicht nachzuweisen.
Mit einer mittleren Übereinstimmung von 65 % zu den [KAB]-Parzellen und 70 % zu den
[LUG]-Parzellen wies die Collembolensynusie der Referenzparzelle [Fi(+)] zu beiden Versuchs-
anlagen einen vergleichbar hohen (Un-)Ähnlichkeitsgrad auf.
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LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
Bi 100
Bi D 81 100
Eb 85 77 100
Eb D 95 86 90 100
Fi 85 77 81 74 100
Fi D 85 77 81 74 81 100
Sz 85 77 81 74 81 81 100
LU
G
Sz D 94 85 89 81 89 89 89 100
Fi(+) 73 67 70 64 70 70 70 76 100
Bu 83 75 79 71 79 79 79 88 75 100
Bu D 62 57 59 54 59 59 59 65 57 72 100
Lä 74 67 70 64 70 70 70 78 67 88 82 100KA
B
Lä D 70 64 67 61 67 67 67 74 64 82 78 82 100
Abb. 27: Ähnlichkeitsmatrix (JACCARD‘sche Zahl [in %, gerundet]) und clusteranalytisches Ähnlich-
keitsdendrogamm (UPGMA-Linkage) der parzellenbezogenen Gattungszusammensetzung der Collem-
bolengemeinschaften.
4.5.3 Abundanz
Die Ergebnisse zu den Wohndichten der Collembolen basieren auf 18.450 determinierten Indivi-
duen aus 455 Stechrohrproben des Untersuchungsjahres 1996 und auf 16.617 lediglich ausge-
zählte Exemplare aus 273 Proben des Jahres 1997 (vgl. Kap. 3.6). Auf den Parzellen [Eb D] und
[Bi D] der Versuchsanlage [LUG] erreichten die Collembolen mit ungefähr 20.000 {30.000}
Ind. m-2 die höchsten mittleren Dichten (Tab. 20). Der höchste terminbezogene Abundanzwert
wurde mit 57.000 Ind. m-2 im Mai 1997 auf der Parzelle [Eb D] ermittelt. Die ungekalkten
Varianten und die gekalkte Sukzessionsparzelle der Versuchsanlage [LUG] erreichten nur rund
die Hälfte der für die Kulturparzellen [Bi D] und [Eb D] festgestellten Werte (Tab. 20, Abb. 28).
Statistisch waren diese Unterschiede allerdings nicht durchgängig abzusichern.
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Median Abundanz [103 Ind. m-2 ]
75% Perzentil (= oberes Quartil)
25% Perzentil (= unteres Quartil)
n = 7 Stichproben / Erhebungstermin
Abb. 28: Parzellenbezogene Mediane und Quartile (25%- und 75%-Perzentil) der Siedlungsdichten
[Ind. m –2] der Collembolen auf den Parzellen der Versuchsanlagen und der Referenzparzelle für die
Datenaufnahmen vom 14. Juni, 9. Juli, 8. August, 31. August und 24. Oktober 1996 sowie vom 26. Mai,
31. Juli und 14. September 1997.
Das Ergebnis der Referenzparzelle lag etwa in Höhe des durchschnittlichen Dichtemedians der
Versuchsanlage [LUG] (Tab. 20). Allerdings bestanden zwischen den Resultaten der Juni- und
Juliaufnahme 1996 signifikante Unterschiede (GAMES-HOWELL-Test: p < 0,05 bzw. 0,001)
zwischen dem mittleren Parzellenergebnis der [LUG]-Anlage und [Fi(+)] (Tab. 20, Abb. 28).
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Tab. 20: Individuendichte (103 Ind. m-2, auf die erste Nachkommastelle gerundet) und prozentuale
Relation zum Referenzergebnis von [Fi(+)] ( =  % [Fi(+)] ) der Collembolen auf den Parzellen der Ver-
suchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf 455 Stechrohrproben
des Jahres 1996 (5 Beprobungstermine) und 273 Proben des Jahres 1997 (3 Beprobungstermine).
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
Abundanz (103 Ind. m-2)
11,8 21,5 13,9 19,6 11,2 17,9 13,5 10,5 16,6 4,6 9,5 5,5 10,9Median..
14,5 7,2
20,4 28,3 19,3 34,1 21,0 23,9 21,2 16,3 21,8 8,3 21,5 11,4 16,3
x .
23,1 14,4
93,5 129,8 88,5 156,1 96,3 109,5 97,0 74,7 100 37,9 98,4 52,4 73,3% [Fi(+)]
105,7 65,5
Auf der Versuchsanlage [KAB] war die Wohndichte durchschnittlich knapp halb so hoch wie auf
der Versuchsanlage [LUG] und der Referenzparzelle [Fi(+)] (Tab. 20). Nur bei den Erhebungen
vom Juli 1996 und September 1997 waren die Abundanzunterschiede nicht verifizierbar
(GAMES-HOWELL-Test: p < 0,05). Ähnlich wie auf der [LUG]-Anlage erreichten die Collem-
bolen auf den Kalkungsparzellen der Versuchsanlage [KAB] etwa doppelt so hohe Abun-
danzwerte wie auf den ungekalkten Parzellen mit der gleichen Kulturbaumart (Tab. 20, Abb. 28).
Die statistische Überprüfung termingleicher Parzellenergebnisse erbrachte jedoch ebenfalls
keinen durchgängigen Nachweis eines entsprechenden Behandlungseffektes.
4.5.4 Individuendominanz auf Gattungsebene
Die Dominantenidentität (RENKONEN-Index) und die Dominanzstrukturen der Collembolen-
gemeinschaften (beides auf Gattungsebene) zeichneten sich einerseits durch deutliche Unter-
schiede zwischen den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] und zwischen diesen
und der Referenzparzelle [Fi(+)], andererseits allerdings auch durch teilweise recht geringe
Übereinstimmungen zwischen Parzellen innerhalb der gleichen Versuchsanlage aus (Abb. 29).
Im Ähnlichkeitsdendrogramm aggregierten Parzellen der gleichen Versuchsanlage dennoch zu
klar abgegrenzten „Clustern“ höherer Identität (Abb. 29).
Innerhalb des „[KAB]-Clusters“ ergaben sich Anzeichen für einen Einfluß der Bodenmelioration
auf das Dominanzgefüge der Collembolensynusie. Die Strukturen gekalkter bzw. ungekalkter
Varianten waren einander mit 87 bzw. 90 % Übereinstimmung jeweils ähnlicher als Parzellen
gleicher Baumkultur (je 76 %; Abb. 29). Auf der [LUG]-Anlage ergaben sich indes keine Anzei-
chen bezüglich eines strukturbeeinflussenden Potentials der Meliorationskalkung. Identitäts-
vergleiche zwischen [LUG]- und [KAB]-Parzellen belegten allerdings stärkere Ähnlichkeiten der
Dominanzstrukturen zwischen den Kalkungsvarianten beider Standorte (RENKONEN-Index:
61 und 69 %); Vergleichspaare ungekalkten Varianten ähnelten sich stets weniger (39 – 46 %).
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Die strukturelle Übereinstimmungen der Collembolengemeinschaften auf den Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] lagen im Mittel bei 54 % (Abb. 29). Die Synusie der Referenzparzelle [Fi(+)]
wies eine hiervon abweichende Struktur auf, die nur geringfügig höhere Übereinstimmungen mit
der Versuchsanlage [KAB] aufwies (Abb. 29).
Die strukturellen Divergenzen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] beruhten in erster Linie
auf sehr verschiedenen Dominanzpositionen der Onychiuriden-Gattungen Tullbergia und Ony-
chiurus (Abb. 30). Während Tullbergia auf allen [LUG]-Parzellen mit teilweise weit über 50 %
Individuenanteil stets eudominante Positionen einnahm, waren die Arten-Individuen-Relationen
der ungekalkten [KAB]-Parzellen in nahezu ebensolchem Ausmaß von Vertretern der Gattung
Onychiurus dominiert (Abb. 30). Die Kalkungsvarianten der [KAB]-Anlage zeichneten sich
LUG KAB
Bi Bi D Eb Eb D Fi Fi D Sz Sz D Fi(+) Bu Bu D Lä Lä D
Bi 100
Bi D 79 100
Eb 88 83 100
Eb D 88 88 89 100
Fi 82 82 87 83 100
Fi D 71 84 74 78 85 100
Sz 79 83 81 80 81 74 100
LU
G
Sz D 89 83 92 92 86 75 79 100
Fi(+) 60 74 62 67 68 76 64 64 100
Bu 41 52 46 50 45 52 43 48 60 100
Bu D 56 69 60 64 58 68 57 61 77 76 100
Lä 40 49 43 46 42 50 39 46 62 90 74 100KA
B
Lä D 58 68 61 66 60 67 58 65 74 78 87 76 100
Abb. 29: Ähnlichkeitsmatrix der individuenbezogenen Dominantenidentität (RENKONEN-Index [in %,
gerundet]) der Collembolengemeinschaften und hieraus generierte (Un-)Ähnlichkeitsdendrogamme der
Dominanzkonstellationen (UPGMA-Linkage).
Berechnungsgrundlage des RENKONEN-Index: Parzellenbezogene Addition gattungsbezogener Individuenergebnisse
aller Mikroarthropoden-Erhebungen des Untersuchungsjahres 1996
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durch einen etwa doppelt so hohen Tullbergia-Anteil aus (44 %) wie die ungekalkten Pendants
aus, wodurch sich die Dominanzposition von Tullbergia und Onychiurus paritätisch anglich.
Beide Taxa zusammengenommen stellten auf der Versuchsanlage [KAB] etwa 80 % aller
Collembolenindividuen. Auf Individuenteile  5 % kam hier sonst nur noch die Gattung Isotoma
(Abb. 30).
Auf den [LUG]-Parzellen war der Individuenanteil der Gattung Onychiurus unbedeutender und
wurde in der Dominanzrangfolge teilweise von den Taxa Isotomiella, Isotoma, Folsomia,
Folsomides, auf [Bi D] auch von der Gattung Xenylla übertroffen. Die Referenzparzelle [Fi(+)]
zeichnete sich durch die insgesamt ausgeglichensten Dominanz-Diversitäts-Relationen mit



















































Abb. 30: Individuendominanz der Collembolengattungen auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG]
und [KAB] sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)], geordnet nach der absoluten Häufigkeit bei Berück-
sichtigung aller Parzellen.                                                 Taxa der Rubrik „sonstige Gattungen“ siehe Tab. 19
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4.6 Streuspezifität der Abbaudynamik
4.6.1 Dekompositionsgeschwindigkeit
Unter den umweltfaktoriellen Rahmenbedingungen der Versuchsanlage [LUG] wiesen die Zer-
setzungsraten der Streutypen hochsignifikante Unterschiede auf (BROWN-FORSYTHE-VA:
p < 0,001). Für die substratspezifische Abbaugeschwindigkeit ergab sich folgende Reihung:
Birkenstreu >  Ebereschenstreu  >  Fichtenstreu >>  Lärchenstreu
Am 576. Tag nach Ausbringung der Minicontainerstäbe waren im Mittel noch 45,3 % des
exponierten Birkensubstrates, 53,3 % des Ebereschensubstrates, 62,8 % des Fichtensubstrates
und 82,8 % des Lärchensubstrates (als aschefreie Trockenmasse) vorhanden (Abb. 31). Bei allen
Streutypen folgte die Abbaukinetik nach verzögertem Anfangsverlauf einem exponentiellen
Muster. Mit fortschreitender Zersetzung nahm die Variabilität des Massenverlustes zwischen
Exponaten des gleichen Streutyps (Standardabweichung in Abb. 31) in der Regel zu. In grober
Näherung verhielt sich die Größenordnung der Streuung zur Geschwindigkeit des Massen-
verlustes hierbei proportional. Bereits nach 205 bzw. 282 Tagen (Entnahmeserie I. und II.)
erreichten die substratspezifischen Unterschiede in der Abbauintensität überwiegend das Signifi-
kanzniveau (GAMES-HOWELL-Test: p < 0,05 – 0,001). Lediglich die Abbauraten von Ebereschen-
und Fichtenstreu waren nach diesen Zeitintervallen statistisch (noch) nicht unterscheidbar. Nach
365 Tagen (Entnahmeserie III.) waren die Unterschiede in den Massenverlustraten der Substrate
dann durchgängig abzusichern (GAMES-HOWELL-Test: p < 0,01 – 0,001).
Die nach dem abbaukinetischen Modell von OLSON (1963) bzw. dessen empirischer Optimie-
rung (s. Kap. 3.9, 5.1.3) über streuspezifische Geschwindigkeitskonstanten [k] kalkulierten Zeit-
prognosen des Substratabbaus sind in Tabelle 21 zusammengestellt. Danach ist der Zeitraum bis
zu einer nahezu vollständigen Zersetzung von Lärchenstreu (T0,99-Wert) auf der vergrasten
Sukzessionsparzelle [Sz] der Versuchsanlage [LUG] etwa um den Faktor 4 größer als für
Birkenlaub. Fichtennadeln benötigen im Vergleich zur Laubstreu von Birke oder Eberesche,
deren Dekompositionsraten sich nur unwesentlich unterschieden, nach diesem Modell eine um
mehr als 1/3 längere Zeitspanne bis zu einem 99%igen Abbau.
Tab. 21: Geschwindigkeitsparameter der Streuzersetzung [k] und Prognose des weiteren Zersetzungs-
verlaufes (T0,5; T0,95; T0,99; in Jahren) von Birken-, Ebereschen-, Fichten- und Lärchenstreu nach dem
Dekompositionsmodell von OLSON (1963) bzw. dessen empirischer Optimierung (korr.) über eine extra-
polative Modellanpassung.
k T0,5 T0,95 T0,99 kkorr. T0,5 korr. T0,95 korr. T0,99 korr.
Birkenstreu 0,502000 1,38000 6,0000 10,0000 0,650000 1,43000 5,0000 8,1000
Ebereschenstreu 0,399000 1,74000 7,5000 12,5000 0,549000 1,69000 5,9000 9,5000
Fichtenstreu 0,295000 2,35000 10,2000 17,0000 0,362000 2,21000 8,6000 14,1000
Lärchenstreu 0,119000 5,81000 25,2000 41,9000 0,152000 4,91000 20,1000 33,3000






















































































Abb. 31: Dekompositionsraten ( x aschefreie Trockenmasse [%]  ± Standardfehler / Standardabweichung)
von in Minicontainern exponierter Birken-, Ebereschen-, Fichten- und Lärchenblattstreu (Nges. = 960;
Ausbringungstermin: 10.11.1996; Entnahmetermine 03.06.1997, 19.08.1997, 10.11.1997, 09.06.1998)
und deren Abbaukinetik nach dem einstufigen Exponentialmodell von OLSEN (1963; gestrichelte Linie)
bzw. dessen empirischer Optimierungskorrektur über eine Kurvenanpassung mit fiktivem Ursprung Y0*
(durchgezogene Linie).   Die theoretisch denkbaren Wertbereiche der unbestimmten Kurvenanfangverläufe sind schraffiert.
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4.6.2 Destruentenbesiedlung
Von 960 ausgebrachten Blattstreuexponaten waren zum Zeitpunkt der Entnahmetermine nur
8 Minicontainer gänzlich frei von invertebraten Destruenten. 205 Tage nach der Exposition
(Entnahmeserie I.) wiesen jeweils ein Birken-, Ebereschen- und Fichtenexponat keine Besied-
lung durch wirbellose Zersetzer auf. An den folgenden Entnahmeterminen (II., III. und IV.)
waren nur Ebereschenexponate (n = 5) unbesetzt. Kein Exponat enthielt zum Zeitpunkt der
Entnahme juvenile oder adulte Lumbriciden. Allerdings verwiesen 4 mit Regenwurm-Kotpellets
angefüllte Laubstreu-Container und insgesamt 9 Kokonfunde gleichwohl eine temporäre Sub-
stratbesiedlung durch Lumbriciden.
4.6.2.1 Reaktion der Oribatiden auf verschiedene Streuqualitäten
An sämtlichen Entnahmeterminen wies das Fichtensubstrat die höchsten Hornmilben-Dichten
auf. Die durchschnittlich geringsten Siedlungsdichten wurden in den Lärchenstreuexponaten
festgestellt (Abb. 32, Tab. 22). Für alle Entnahmeserien ließen sich die zahlenmäßigen Dichte-
unterschiede auch statistisch belegen (BROWN-FORSYTHE-VA: p < 0,01 – 0,001). Die Differenzen
zwischen Fichten- und Lärchenstreu waren stets signifikant (Tab. 23). Dichteunterschiede
zwischen der Fichtenstreu und den Laubstreuexponaten Birke bzw. Eberesche beschränkten sich
dagegen auf die ersten zwei bzw. drei Entnahmeserien (Abb. 32, Tab. 22 und 23). Erst im zwei-
ten Expositionsjahr (Entnahmeserie IV.) erreichten die Siedlungsdichten in den Laubstreu-
exponaten in etwa die Werte der Fichtenstreu. Die Unterschiede zwischen Birken- und Lärchen-
streu waren nur am II. und IV. Entnahmetermin absicherbar. Zwischen den Streuqualitäten Eber-
esche – Lärche und Eberesche – Birke konnten keinerlei Dichtedifferenzen wahrscheinlich
gemacht werden (Tab. 23).
Eine den Dichteunterschieden von Fichten- und Lärchenstreu analoge Divergenz ließ sich auf
der Biomassenebene (Abb. 32, Tab. 22) nicht durchgängig bestätigen (Tab. 23). Die zum Teil
erheblichen Abweichungen der durchschnittlichen Biomasse der Oribatiden zwischen Fichten-
und Birkensubstrat, Laubstreu- und Lärchensubstrat sowie zwischen den Laubstreutypen unter-
einander waren an keinem Entnahmezeitpunkt statistisch verifizierbar (Abb. 32). Dagegen wie-
sen die Ebereschenexponate im Vergleich zur Fichtenstreu an den Entnahmeterminen I. bis III.
signifikant geringere Biomassen auf.
Deutliche Abhängigkeiten zu Substrattyp und Expositionsdauer zeigten auch die Frequenzen des
Oribatidenbesatzes (Tab. 22). Bei Entnahmeserie I. waren 25 % der Ebereschen- und Lärchen-
Container sowie 30 % der mit Birkenstreu befüllten Minicontainer durch Oribatiden besiedelt.
An diesem Zeitpunkt waren bereits 60 % der Fichtenstreuexponate mit Hornmilben besetzt. Am
II. Entnahmetermin lagen die Besatzfrequenzen bei allen Substraten auf deutlich höherem
Niveau, fielen jedoch zur III. Entnahmeserie durchgängig wieder ab (s. Tab. 22). Die höchsten
Frequenzwerte wurden bei sämtlichen Streutypen zum Zeitpunkt der letzten Entnahmeserie im
Jahre 1998 festgestellt. Abweichungen im Oribatidenbesatz zwischen den Entnahmeserien waren
bei Birkenstreu mit 59 % Differenz am höchsten. Für Fichtenstreu wurde mit 31 % die geringste
Frequenzdivergenz verschiedener Entnahmetermine festgestellt. Der substratbezogen über alle
Entnahmetermine gemittelte Frequenzwert des Oribatidenbesatzes lag für Fichtenstreu mit 82 %








































I. =  03.06.1997 (205 d)
II. =  19.08.1997 (282 d)
III. =  10.11.1997 (365 d)







































I. =  03.06.1997 (205 d)
II. =  19.08.1997 (282 d)
III. =  10.11.1997 (365 d)
IV. =  09.06.1998 (576 d)
Abb. 32: Mittlere Individuenzahl ( x Ind.) und Biomasse ( x LM) der Oribatiden in den mit Blattstreu von
Birke, Eberesche, Fichte bzw. Lärche befüllten Minicontainern (n = 60; N = 960) am 205., 282., 365. und
576. Expositionstag auf der Versuchsanlage [LUG] (Entnahmeserien I. bis IV.).
Sonstige Taxa: Hypochthoniidae, Nothroidea excl. Nothrus silvestris, Tectocepheidae, Pelopidae, 
Phthiracaroidea excl. Steganacarus spinosus
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auf einem nahezu doppelt so hohen Niveau wie für Lärchenstreu (44 %). Auch Birken- (67 %)
und Ebereschenexponate (57 %) waren durchschnittlich häufiger mit Hornmilben besetzt als mit
Lärchenstreu befüllten Minicontainer (Tab. 22).
Für Steganacarus spinosus zeichnete sich innerhalb des 19monatigen Beobachtungsfensters des
Expositionsexperiments eine deutliche Affinität zu den Nadelstreusubstraten ab (MANN-
WHITNEY U-Test: p < 0,05 – 0,01). Statistisch waren die hohen Dichten bzw. Biomassen dieser
Spezies in den Fichten- und Lärchenexponaten hierbei ebensowenig voneinander unterscheidbar
wie die signifikant geringeren Werte in der Birken- und Ebereschenstreu (Abb. 32). Bezogen auf
die Biomasse dominierte S. spinosus den Oribatidenbesatz beider Nadelstreutypen eindrucksvoll
(Abb. 32). Der artspezifische Anteil im Verhältnis zur Gesamtbiomasse exponatbesiedelnder
Tab. 22: Mittlere Individuenzahlen und Lebendmassen des Enchytraeen-, Oribatiden- und Collembolen-
besatzes der Minicontainerexponate (Birken-, Ebereschen-, Fichten-, Lärchenstreu; n = 60; N = 240 je
Entnahmeserie), substratspezifisch-prozentuale Besatzfrequenzen (F) der Taxa an den Entnahme-
terminen (d = Expositionszeitraum in Tagen) sowie mittlere metabolische Äquivalenzwerte ( EM ) unter
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x Ind. Con. –1
Biomasse
x µg Con. -1
EM
mJ  Con. -1 h-1
Birkenstreu Ebereschenstreu
I. Enchytraeidae 90 8,600 2.251000 92 9,200 2.511000
03.06.97 Oribatida 30 0,700 9000 13,6000 25 0,300 5000 14,5000
 (205 d) Collembola 78 2,800 14*---- } 43 1,000 5*---- }
II. Enchytraeidae 93 11,600 2.724000 90 13,000 3.041000
19.08.97 Oribatida 80 3,300 28000 18,1000 68 1,900 17000 19,1000
 (282 d) Collembola 95 6,800 34*---- } 85 3,400 17*---- }
III. Enchytraeidae 94 13,100 3.253000 86 10,900 2.699000
10.11.97 Oribatida 69 2,200 19000 20,7000 56 1,300 12000 16,1000
 (365 d) Collembola 97 4,500 22*---- } 67 2,400 12*---- }
IV. Enchytraeidae 100 11,700 2.861000 97 12,000 2.410000
09.06.98 Oribatida 89 6,100 51000 17,7000 78 4,100 49000 15,3000
 (576 d) Collembola 100 5,700 29*---- } 72 2,900 14*---- }
Fichtenstreu Lärchenstreu
I. Enchytraeidae 88 2,400 781000 92 3,800 1.653000
03.06.97 Oribatida 60 2,200 26000 4,5000 25 0,600 8000 8,3000
 (205 d) Collembola 73 1,800 9*---- } 68 2,900 14*---- }
II. Enchytraeidae 100 9,600 2.066000 82 3,100 807000
19.08.97 Oribatida 90 6,400 51000 13,4000 53 2,000 30000 5,4000
 (282 d) Collembola 98 6,200 31*---- } 90 4,400 22*---- }
III. Enchytraeidae 94 5,400 1.177000 86 3,800 941000
10.11.97 Oribatida 85 5,100 52000 7,9000 39 1,500 21000 6,1000
 (365 d) Collembola 91 3,400 17*---- } 89 2,800 14*---- }
IV. Enchytraeidae 94 7,600 1.622000 86 3,900 1.007000
09.06.98 Oribatida 91 5,500 62000 10,4000 61 2,500 37000 6,4000
 (576 d) Collembola 91 3,700 18*---- } 86 4,900 24*---- }
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Hornmilben variierte in den Lärchenexponaten zwischen 61 und 86 %, in den Fichtenstreu
zwischen 23 und 58 %. Die kleinsten biomassebezogenen Dominanzanteile ergaben sich jeweils
für die Entnahmeserie I. (Abb. 32). Die Laubstreusubstrate zeichneten sich hingegen durch ein
völliges (Birkenstreu) bzw. nahezu vollständiges Fehlen (Ebereschenstreu) von S. spinosus zum
Zeitpunkt der I. Entnahmeserie und nur wenig ansteigenden Werten bei den nachfolgenden
Entnahmedurchgängen aus (Abb. 32).
Für alle sonstigen Oribatidenarten mit termin- und substratübergreifenden Gesamtfrequenzen
 4 % (  38 Container; Arten geringerer Stetigkeit waren einer adäquaten Statistikauswertung
nicht zugänglich) waren die zahlenmäßigen Verschiedenheiten in der Substratbesiedelung von
Fichten-, Birken- und Ebereschenstreu nicht signifikant. Zeitgleich entnommene Lärchen-
exponate wiesen dagegen fast immer geringere Individuen- bzw. Biomassewerte auf (Abb. 32).
Statistisch absicherbar waren diese Unterschiede für Nothrus silvestris, Adulte von Oppiella
subpectinata und juvenile Oppioidea (MANN-WHITNEY U-Test: p < 0,05 – 0,001). Weiterhin
zeigten sich für Fichten-, Birken- und Ebereschenstreu signifikante Zunahmen des Nymphen-
aufkommens der Oppioidea vom ersten zum zweiten Entnahmetermin. In der Lärchenstreu war
die Zunahme dieses Taxons im entsprechenden Zeitraum dagegen nahezu ausschließlich auf
Adulti von O. subpectinata zurückführen (Abb. 32). Schließlich konnten für wenigstens drei
Hornmilbenarten (Oribatula tibialis, Fuscozetes setosus, Suctobelbidae), die in allen anderen
Substrattypen wiederholt nachzuweisen waren, in der Lärchenstreu keine Siedlungsbelege
erbracht werden.
4.6.2.2 Reaktion der Enchytraeen auf verschiedene Streuqualitäten
Zwischen bestimmten Streutypen differierten Siedlungsdichten und Biomassen der Enchytraeen
an jedem Entnahmetermin höchst signifikant (BROWN-FORSYTHE-VA: p < 0,001). Verglichen
mit der Lärchenstreu wiesen birken- und ebereschenbefüllte Minicontainer an allen Entnahme-
terminen deutlich höhere Siedlungsdichten auf (Abb. 33, Tab. 22 und 23). Auch die Biomasse
der Enchytraeen war in den Laubstreuexponaten an nahezu allen Entnahmeterminen signifikant
höher als im Lärchensubstrat. Die Fichtenstreuexponate wiesen eine gegenüber dem Birken- und
Ebereschensubstrat geringere und gegenüber der Lärchenstreu höhere Siedlungsdichte und Bio-
masse auf (Tab. 22). Auch diese Divergenzen waren für einen überwiegenden Teil der Ent-
nahmetermine statistisch abzusichern (Tab. 23). Zwischen birken- und ebereschenbefüllten
Minicontainern konnte dagegen an keinem Entnahmetermin entsprechende Unterschiede wahr-
scheinlich gemacht werden (Tab. 22 und 23).
Mit Frequenzwerten zwischen 82 – 100 % (Entnahmetermine I. – IV.) lag die Stetigkeit der Sub-
stratbesiedlung bei allen Streuqualitäten und an allen Entnahmezeitpunkten auf einem gegenüber
den Mikroarthropoden hohem Niveau (vgl. Tab. 22). Über alle Entnahmeserien gemittelt wurden
in 94 % der Birken- und der Fichtenexponate Individuen nachgewiesen werden. Nur unwesent-
lich geringer war die Besatzfrequenz in den Ebereschen- (91 %) und Lärchenexponaten (87 %).
Die maximale Differenz von Frequenzwerten verschiedener Substrate lag bei 18 % (Fichtenstreu
– Lärchenstreu bei Entnahmeserie II.; Tab. 22). Zwischen verschiedenen Entnahmeserien wurde
der höchste Frequenzwertunterschied mit 12 % für die Fichtenstreu registriert (Tab. 22).
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Abb. 33: Mittlere Individuenzahl ( x Ind.) und Biomasse ( x LM) der Enchytraeen in den mit Blattstreu
von Birke, Eberesche, Fichte bzw. Lärche befüllten Minicontainern (n = 60; N = 960) am 205., 282., 365.
und 576. Expositionstag auf der Versuchsanlage [LUG] (Entnahmeserien I. bis IV.).
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Über den gesamten Zeitraum dominierte Cognettia sphagnetorum nach Individuenzahlen und
Biomasse den Enchytraeenbesatz sämtlicher Streutypen (Abb. 33). Mit zunehmender Expositi-
onsdauer sanken Individuen- und Biomasseanteile dieser Spezies in allen Substraten merklich
ab. Verglichen mit den Laubstreuexponaten wies die Art im Fichten- und Lärchensubstrat bei der
ersten Entnahmeserie geringere Siedlungsdichten auf (GAMES-HOWELL-Test: p < 0,01 – 0,001;
Abb. 33). Bei der Fichtenstreu ließen sich die Individuenzahlen trotz durchgängig geringerer
numerischer Werte bei allen folgenden Entnahmen statistisch nur noch für Entnahmeserie III.
von den Ergebnissen für die Birken- und Ebereschenstreu differenzieren (GAMES-HOWELL-Test:
p < 0,01 bzw. 0,05). In den Lärchenexponaten war C. sphagnetorum dagegen an allen Ent-
nahmeterminen signifikant seltener vertreten (GAMES-HOWELL-Test: p < 0,05 – 0,001).
Tab. 23: Entnahmeterminbezogene Divergenzverifikation (GAMES-HOWELL-Test) logeee-transformierter
Dichte- und Biomasseergebnisse des Enchytraeen-, Oribatiden- und Collembolenbesatzes (untere
Teilmatrix) der Minicontainerexponate (Birken-, Ebereschen-, Fichten-, Lärchenstreu; n = 60; N = 240 je
Entnahmeserie) und der entsprechenden metabolischen Äquivalenzwerte (obere Teilmatrix) an den
Entnahmezeitpunkten der Exponate (J: 03.06.1997; A: 19.08.1997; N: 10.11.1997; ..... ; J: 09.06.1998).
– =  keine statistisch absicherbare Divergenz zum Zeitpunkt der Minicontainerentnahme
=  signifikante Dichtedifferenz  (p  0,05)       = tendenzielle Dichtedifferenz  (0,05 < p  0,1)
=  signifikante Biomassedifferenz  (p  0,05)         = tendenzielle Biomassedifferenz  (0,05 < p  0,1)
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Neben Cognettia sphagnetorum erreichten auch Marionina clavata und Cognettia glandulosa
(letztere Art allerdings nur in den Laubstreu-Substraten) hohe abundanzbezogene Domi-
nanzwerte (Abb. 33). 9 bzw. 12 Monate nach Expositionsbeginn (Entnahmeserien II. und III.)
lagen die Individuendichten von C. glandulosa in den birken- und ebereschenbefüllten Contai-
nern deutlich über denen der Fichten- und Lärchenexponate (MANN-WHITNEY U-Test: p <  0,01
– 0,001). Hieraus resultierten auch weit höhere Dominanzpositionen im Vergleich zu den Nadel-
streu-Exponaten (Abb. 33). Nach einer Expositionsdauer von 19 Monaten wies nur die Lärchen-
streu signifikant geringere Dichten dieser Spezies auf (MANN-WHITNEY U-Test: p < 0,001).
Die mittlere Wohndichte der hemiedaphischen Spezies Marionina clavata stieg dagegen mit zu-
nehmender Expositionszeit der Container in allen Substraten an. Eine starke Zunahme war von
der ersten zur zweiten Entnahmeserie zu verzeichnen (Abb. 33). Dabei war die relative Abun-
danzzunahme zu den Ergebnissen von Entnahmeserie I. bei Birken-, Ebereschen- und Lärchen-
exponaten vergleichbar. Für Fichtenstreu ergab sich in diesem Zeitintervall hingegen ein weit
stärkerer Dichteanstieg, der auf einer signifikant höheren Wohndichte von Marionina clavata im
Vergleich zu den Laubstreusubstraten bei Entnahmeserie II. basierte. In den Lärchenexponaten
war die Wohndichte von M. clavata an allen Entnahmeterminen geringer als bei den übrigen
Substrattypen (Abb. 33). Dies ließ sich statistisch allerdings nicht durchgängig untermauern.
Bezogen auf die Biomasse erreichte der Streubewohner Mesenchytraeus glandulosus in beiden
Nadelstreu-Exponaten höhere Dominanzwerte als in den laubstreubefüllten Containern (Abb.
33). Statistisch waren die Unterschiede allerdings nicht signifikant. Bei der ersten Entnahmeserie
stellte die Art im Lärchensubstrat mit einem Durchschnittsanteil von 53 % an der Enchytraeen-
gesamtmasse weit höhere Biomassen (und Wohndichten) als in allen übrigen Streutypen.
4.6.2.3 Reaktion der Collembolen auf verschiedene Streuqualitäten
An jedem Entnahmetermin waren signifikante Divergenzen der substratspezifischen Besiedelung
durch Collembolen feststellbar (BROWN-FORSYTHE-VA: p < 0,05 – 0,001). Unterschiede
zwischen den hohen Abundanzen im Birkensubstrat und den relativ zu allen anderen Substrat-
typen geringsten Dichtewerten der Ebereschenstreu (Abb. 34) ließen sich termindurchgängig
verifizieren (GAMES-HOWELL-Test: p < 0,05 – 0,001; Tab. 23). In den Entnahmeserien I. – III.
waren auch die Dichtedifferenzen von Ebereschen- und Fichtensubstrat (Abb. 34) signifikant.
Zwischen Ebereschen- und Lärchensubstrat ergab sich lediglich für den ersten Entnahmedurch-
gang ein statistischer Abundanzunterschied (Tab. 23). Die Collembolendichten von Fichten- und
Lärchenstreu unterschieden sich nur bei Entnahmedurchgang II.. Zwischen den Nadelstreutypen
und der Birkenstreu bestanden keine nachweisbaren quantitativen Unterschiede im Collem-
bolenbesatz (Abb. 34; Tab. 23).
Auch bei den Collembolen ergab sich – den Verhältnissen bei den Oribatiden analog – mit zu-
nehmender Expositionsdauer eine Zunahme der Besiedlungsfrequenz in den Minicontainern
(Tab. 22). Die Ebereschenstreu war an sämtlichen Entnahmeterminen geringer frequentiert als
die übrigen Substrattypen (Tab. 22). Die höchste mittlere Besatzstetigkeit wies mit 93 % das
Birkensubstrat auf, gefolgt von Fichte (88 %), Lärche (83 %) und Eberesche (66 %).

































I. =  03.06.1997 (205 d)
II. =  19.08.1997 (282 d)
III. =  10.11.1997 (365 d)
IV. =  09.06.1998 (576 d)
Abb. 34: Mittlere Individuenzahl ( x Ind.) der Collembolen in den mit Blattstreu von Birke, Eberesche,
Fichte bzw. Lärche befüllten Minicontainern (n = 60; N = 960) am 205., 282., 365. und 576. Expositi-
onstag auf der Versuchsanlage [LUG] (Entnahmeserien I. bis IV.).
4.6.3 Streuspezifität des potentiellen Energieumsatzes der Mesofauna
An allen Entnahmeterminen bestanden höchstsignifikante substratspezifische Divergenzen
bezüglich der kalkulierten Respirationsleistungen von Enchytraeen, Oribatiden und Collembolen
(BROWN-FORSYTHE-VA: p < 0,001). Während zwischen den Laubstreusubstraten Birke und
Eberesche an keinem Termin Unterschiede in den potentiellen Umsatzleistungen nachgewiesen
wurden, waren die EM Con.-Werte für das Lärchensubstrat stets signifikant geringer (GAMES-
HOWELL-Test: p < 0,05 – 0,001; Tab. 22 und 23, Abb. 35). Bei Berücksichtigung sämtlicher
Entnahmeserien erreichten die Respirationspotentiale hier im Durchschnitt nur 39 % der Laub-
streu. Auch für das Fichtensubstrat zeichneten sich ein erheblich geringeres Umsatzpotential der
Mesofauna im Vergleich zur Laubstreu an, was sich statistisch allerdings nur teilweise verifizie-
ren ließ (Tab. 23). Über alle Entnahmetermine gemittelt, erreichte die potentielle Umsatz-
leistung hier etwa 54 % der für die Laubstreu errechneten Werte (vgl. Abb. 35).
Entsprechend ihrer vergleichsweise hohen Biomasse stellte die Atmungsleistung der Enchy-
traeen in allen Substraten den bedeutendsten Anteil am potentiellen Energieumsatz der betrach-
teten Taxa (Abb. 35). Unter dem Vorbehalt eines für sämtliche Substrattypen an allen Entnahme-
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terminen eingesetzten Collembolen-Durchschnittsgewichtes von 5 µg LM je Individuum
(s. Kap. 3.9) lag der Respirationsanteil der Enchytraeen für das Ebereschensubstrat im Mittel bei
96,6 %, für das Birkensubstrat bei 93,9 %, für das Fichtensubstrat bei 89,7 % und für das
Lärchensubstrat bei 87,4 %. In der gleichen Substratreihenfolge ergaben sich für die Oribatiden
EM Con.- Anteile von 0,7 %, 0,8 %, 2,6 % und 1,4 %. Der Collembolen-Anteil an der durch-
schnittlichen Respirationsleistung war im Lärchensubstrat am höchsten (11,2 %), gefolgt von














































I. =  03.06.1997 (205 d)
II. =  19.08.1997 (282 d)
III. =  10.11.1997 (365 d)
IV. =  09.06.1998 (576 d)
Abb. 35: Mittlere metabolische Äquivalenzwerte ( EM Con.) für Enchytraeen, Oribatiden und Collembolen,
bezogen auf je einen mit Blattstreu von Birke, Eberesche, Fichte bzw. Lärche befüllten Minicontainer
(n = 60; N = 960) am 205., 282., 365. und 576. Expositionstag auf der Versuchsanlage [LUG]
(Entnahmeserien I. bis IV.).




Wegen der besonderen Priorität von Waldumbau- bzw. Neugründungsmaßnahmen in der
„Rauchschadzone I. extrem“ berücksichtigt die vorliegende Studie ausschließlich Versuchstand-
orte in den Kammlagen des Erzgebirges. Es wurden Standorte ausgewählt, die möglichst weit-
reichende Übereinstimmungen mit der Referenzfläche [Fi(+)] aufwiesen. Neben Ausgangs
gestein, Bodenform, hydrologischem Regime, Höhenlage, Exposition, Inklination, Klima- und
Immissionseinflüssen sowie der Waldgeschichte fand auch der Zeitpunkt der schadbedingt
vorgezogenen Endnutzung des Fichtenvorbestandes (Kahlschlag) Berücksichtigung, da die
Destruentengemeinschaft gerade durch vorherrschende Sukzessionsstadien stark geprägt sein
kann (HUHTA 1976, LUNDKVIST 1983, MORITZ 1965).
Als diffizil in bezug auf die Flächenauswahl erwies sich die offenbar unvollständige Dokumen-
tation der Kalkungsaktivitäten auf der Versuchsanlage [LUG] in der jüngeren Vergangenheit.
Nach NEBE (mündl. Mitt.) sind die für das Untersuchungsgebiet ungewöhnlich geringen Boden-
aziditätswerte (Kap. 2.7.1, Tab. 2, S. 18) nicht ausschließlich auf Meliorationskalkungen der
Jahre 1988 und 1989 sowie auf die Mineraldüngergaben bei Errichtung der Versuchsanlage
zurückzuführen, da die belegbaren Düngerapplikationen angesichts der gebietsbezogenen
Versauerungssituation für eine pH-Anhebung derartigen Ausmaßes nicht ausreichen (s.a.
BARTELT 1998, MARX 1997). Auch mit potentiellen Entsauerungseffekten, bedingt durch den
beschleunigten Abbau des Humuskörpers nach Kahlschlag (SMOLANDER et al. 1998), läßt sich
das überaus geringe Aziditätsniveau und die fehlenden Unterschiede im Boden-pH von „gekalk-
ten“ und „ungekalkten“ Versuchsparzellen nicht befriedigend erklären. Gleiches gilt für einen
von WITTICH (1943b) postulierten Entsauerungseinfluß von Gräsern, die auf der [LUG]-Anlage
stark dominierten. Da aufgrund der sorgfältigen Kalkausbringung von Hand auch methodische
Fehler – bedingt etwa durch Verwehung des Substrates auf die ungekalkten Parzellenvarianten –
ausgeschlossen werden können (BENABDELLAH, mündl. Mitt.), sind nicht mehr belegbare
Kalkgaben hoher Dosierung am Standort [LUG] vor dem Jahre 1988 naheliegend. Wie bei zahl-
reichen anderen Untersuchungen besteht hier somit die grundsätzliche Problematik, daß „ausge-
reifte“ Böden in unserer Kulturlandschaft gemeinhin mit „historischen Hypotheken“ belastet
sind, deren exakte Eingrenzung in den seltensten Fällen vollständig gelingt (DUNGER 1968),
deren Vernachlässigung jedoch immer zu Fehlinterpretationen führen kann.
5.1.2 Methoden zur Erfassung der Fauna
5.1.2.1 Erfassung der Mesofauna
Die Schaffung einer analytisch hinreichenden Informationsgrundlage ist für die „Authentizität“
ökosystemarer Inventuren und hierauf aufbauender Schlußfolgerungen von entscheidender
Bedeutung. Bei mesofaunistischen Erhebungen wird die Datenqualität besonders durch die Wahl
der Probengröße (Fläche × Entnahmetiefe), die Zahl der Replikationen, die Probenahme-
frequenz, die Form der Probenunterteilung, die Extraktionseffizienz und die angestrebte taxono-
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mische Determinationstiefe beeinflußt. Eine detaillierte Diskussion dieser designbedingten
Variablen erscheint notwendig, weil alle auf höherer Ebene aggregierten ökologischen Parameter
wie Biomasse, Dominanzgefüge, Diversitätsstrukturen und Respirationsleistung letztlich auf
repräsentativen Informationen zur Siedlungsdichte basieren. Da auch in scheinbar homogenen
Biotopen fast immer eine aggregierte Individuenverteilung vorliegt (z.B. ABRAHAMSEN &
STRAND 1970, AXELSSON et al. 1984, HARTENSTEIN 1961, HAYES 1965, HECK 1987, USHER
1975a, 1976, USHER et al. 1982), sind Stichprobendaten zur Mesofauna auch bei hohen Paralle-
lenzahlen in der Regel nicht normalverteilt. Gewöhnlich läßt sich das Verteilungsmuster am
besten durch eine negative Binominalverteilung beschreiben, wobei das Maximum in Richtung
Nullpunkt verschoben (rechts-schief) ist und somit eine hohe Wahrscheinlichkeit besteht, daß
zufällig ausgewählte Einzelproben unterdurchschnittliche Individuenzahlen beinhalten
(ABRAHAMSEN & STRAND 1970, EKSCHMITT 1993).
Dieses grundsätzliche Problem führt zu dem Schluß, daß bei der Konzeption des methodischen
Designs der Erhebungsaufwand direkt aus der notwendigen Aussagenschärfe für die Beantwor-
tung der gewählten Fragestellungen abzuleiten ist. Neben der Beachtung standörtlicher
Gegebenheiten, biotop- und taxonspezifischer Siedlungsdichten, phänologischer Aspekte sowie
den Erfordernissen der Analyse- und Verifikationsverfahren ist hierbei die Bearbeitungskapazität
von zentraler Bedeutung (DUNGER & FIEDLER 1997, EKSCHMITT 1993). Andererseits können aus
empirischen Erfahrungen abgeleitete, hinsichtlich der statistischen Auswertung optimierte
Empfehlungen für Replikationszahlen (beispielsweise schlagen ABRAHAMSEN & STRAND (1970)
für Enchytraeenerhebungen auf strukturell homogenen Flächen Stichprobenzahlen > 20 vor)
wegen des enormen Determinationsaufwandes der Arten in der Praxis meist nicht umgesetzt
werden (z.B. RÖMBKE et al. 1997).
In vorliegender Arbeit wurde eine hinsichtlich des Erhebungs- und Bestimmungsaufwandes
realisierbare Kompromißlösung angestrebt. Diese sollte einerseits gestatten, insgesamt 13 Par-
zellenvarianten vergleichend zu untersuchen. Gleichzeitig sollte sie eine hinreichende statistische
Unterscheidung wesentlicher Parzellendivergenzen ermöglichen, ohne die eine vergleichende
Beurteilung der destruentenbezogenen Auswirkungen waldbaulicher Maßnahmen auf die Fauna
zweifellos unhaltbar gewesen wäre. Mit der gewählten Vorgehensweise konnten für jede der
zeitgleich untersuchten Parzellen Serien von 9 (Enchytraeen) bzw. 7 (Mikroarthropoden) Stech-
rohr-Wiederholung in einem für Mesofaunenerhebungen günstigen Volumen (s. BIERI et al.
1983) realisiert werden. Angesichts des oberflächennah anstehenden Grundgesteins ist die
Beschränkung auf zwei Probetiefen für eine repräsentative Erfassung edaphischer Arten auf den
Versuchsanlagen ausreichend. Lediglich im Referenzbestand [Fi(+)] mit seiner z.T. hohen
Rohhumusauflage lagen die tatsächlichen Dichten bei den Enchytraeen und Collembolen mögli-
cherweise höher als die ermittelten Werte. Bezüglich der Hornmilben stellten MÄRKEL (1958a)
und SCHWALBE (1991) im gleichen Untersuchungsraum fest, daß echte Tiefenbewohner nur in
unteren Erzgebirgslagen häufig sind, in der Kammlagenregion jedoch fehlen.
Eine differenzierte Betrachtung der Teilhorizonte, die sich in ihren Mächtigkeiten z.T. stark
unterschieden (vgl. Kap. 2.7, Tab. 2), war wegen häufiger Störungen der Horizontabfolge auf der
Versuchsanlage [LUG], insbesondere aber wegen einer weitgehenden Zerstörung bzw. der
Unvollständigkeit der Schichtung auf der [KAB]-Anlage (Oberbodenabschub!) nicht möglich.
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Aufgrund der notwendigen Lebendbestimmung bei den Enchytraeen ließen sich für dieses Taxon
in zwei Untersuchungsjahren nur vier Erhebungen realisieren. Die Interpretierbarkeit der Daten
hinsichtlich phänologischer Aspekte ist hierdurch stark einengt. Asynchrone Populations-
schwankungen auf verschiedenen Versuchsparzellen, wie sie sich etwa bei Marionina clavata im
zweiten Erhebungsjahr abzeichneten (Kap. 4.2.4), ließen sich hierdurch für die selteneren Arten
kaum exakt erfassen, was die Präzision mittlerer parzellenbezogener Abundanzunterschiede
möglicherweise einschränkt.
Der bei den Enchytraeenaufnahmen realisierte Stichprobenumfang erbrachte Konfidenzinter-
valle, die bei 90%iger Sicherheit Durchschnittswerte zwischen ± 36 % und ± 42 % Abweichung
vom arithmetischen Mittelwert der parzellenbezogenen Siedlungsdichte erreichten. Bei den
Oribatiden lagen die parzellendurchschnittlichen Abweichungen (erhebungsterminbezogene
90 %-Konfidenzbänder) im Bereich zwischen ± 41 % und ± 74 %, bei den Collembolen zwi-
schen ± 42 % bis ± 75 %. Für Mikroarthropoden ergaben sich die höchsten Stichprobenvarianzen
bei den Hochsommer-Aufnahmen. Verglichen mit Literaturdaten von EKSCHMITT (1993)
belegen die kalkulierten Varianzwerte ein bei der Quantifizierung bodenzoologischer Parameter
üblicherweise auftretendes bzw. sogar leicht unterdurchschnittliches Abweichungsmaß (8).
Hinsichtlich der Stichprobengröße besteht für einen angestrebten Nachweis etwaiger Abundanz-
unterschiede zweier bzw. mehrerer Flächen die unerläßliche Frage, wie groß eine Dichtediffe-
renz sein muß, um bei einem bestimmten Probeaufwand mit einer bestimmten statistischen
Sicherheit nachweisbar zu sein (UNDERWOOD 1997). Diese Ungewißheit ließe sich indirekt über
die anspruchsvolle Berechnung des -Fehlers („Fehler-II-Risiko pro Vergleich“) der eingesetzten
Statistiktests beantworten, welcher aufgrund seiner hohen mathematischen Komplexität in
ökologischen Studien meist unberücksichtigt bleibt (EKSCHMITT 1993) und auch im Rahmen
vorliegender Untersuchung aus Aufwandsgründen nicht kalkuliert wurde. Hierbei wird die (unter
anderem probengrößenabhängige) Diskriminationsgrenze bestimmt, unterhalb der ein tatsächlich
vorhandener Unterschied als nicht mehr signifikant eingestuft wird. EKSCHMITT (1993) unter-
suchte diese Fragestellung empirisch über Monte-Carlo-Simulationsexperimente. Für den wegen
seiner hohen Trennschärfe häufig eingesetzten t-Test ist anhand dieses Datenexperiments bei ei-
nem Replikationsaufwand von 2 × 10 Proben einen Abundanzunterschied von durchschnittlich
5 : 1 erforderlich, um bei einer Irrtumswahrscheinlichkeit von 10 % (90 % Vertrauensbereich:
= 0,1) in 90 % der Datensätze einen statistischen Unterschied zu belegen. Bei 2 × 7 Proben
liegt der diskriminierbare Abundanzunterschied mit entsprechender Irrtumswahrscheinlichkeit
im Mittel bei etwa 7 : 1. Ungeachtet dessen ist die Möglichkeit des Nachweises geringerer
Unterschiede allerdings grundsätzlich gegeben, jedoch gelingt die statistische Nachweisführung
dann nur mit einer entsprechend geringeren Wahrscheinlichkeit. Für die Verifikation der Abun-
danz- bzw. abgeleiteter Biomasse- und ME-Wert-Differenzen (Kap. 4.1.5, 4.2.4, 4.4) über den
GAMES-HOWELL-Test (Kap. 3.8.7) bzw. den bei nichtparametrischer Informationsgrundlage
(8) EKSCHMITT (1993) errechnete aus 17 Datensätzen zu verschiedenen Taxa der Bodenfauna typischerweise auftretenden
Häufigkeitsstreuungen bei bestimmten Stichprobenumfängen. Im groben Durchschnitt gibt der Autor für eine Entnahmeserie von
10 Replikationen ein 90 %-Konfidenzintervall von knapp unter ± 60 % des Mittelwertes an (genauer: aufgrund der Verteilungs-
asymetrie lagen die Abweichungen von den Mittelwerten bei durchschnittlich – 36 % bis + 84 %).
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verwendeten MANN-WHITNEY U-Test bedeutet dies, daß neben den statistisch absicherbaren
Divergenzen mit einer unbekannten Wahrscheinlichkeit weitere in Wirklichkeit vorhandene
Parzellenunterschiede wegen der Stichprobengröße nicht unterscheidbar waren. Aufgrund dieser
Einschränkung wurden in den statistischen Verifikationsmatritzen der entsprechenden Ergebnis-
kapitel auch etwaige Tendenzen einer Verschiedenheit gekennzeichnet (Tab. 5, 11). Die aus den
Versuchsanlagen- bzw. variantenbezogenen Datenzusammenschlüssen faktisch resultierende
Erhöhung der Replikationszahlen und die damit einhergehende Verringerung des -Fehlers
erfolgte ebenfalls zwecks Kennzeichnung und verbesserter Absicherung vorhandener, wegen
geringer Parallelenzahlen jedoch nur partiell nachweisbarer Divergenzen.
5.1.2.2 Extraktion der Mesofauna
Dynamische Austreibungsverfahren, die über einen Temperaturgradienten aktive Tierstadien zu
Fluchtreaktionen und letztlich zum Verlassen von Substratproben zwingen, sind in der Boden-
mesofaunistik aufgrund der hohen Effizienz bei vergleichsweise geringem Arbeitsaufwand weit
verbreitet. Eine universell für das gesamte Spektrum relevanter Taxa einsetzbare Methode
existiert bisher nicht (CROSSLEY et al. 1991; s.a. EDWARDS & FLETCHER 1971). Während für
Enchytraeen, deren Vorkommen stark an das den Bodenpartikeln anhaftende Adhäsionswasser
gebunden ist, die Naßextraktion eingesetzt wird, sind bei Mikroarthropoden trockene Verfahren
deutlich effizienter.
Hitzeaustreibung der Mikroanneliden
Speziell für die Austreibung von Enchytraeen konzipierte O’CONNOR (1955, 1962) als Modifi-
kation des früher gebräuchlichen BAERMANN-Trichters ein nasses Extraktionsverfahren. Dabei
werden mit Bodenproben befüllte Siebbehälter in wassergefüllten Trichtern bis zur vollständigen
Durchnässung eingetaucht und mit einer über dem Trichter positionierten Lampe von oben
erwärmt. Gleichzeitig erfährt das am Trichterende befestigte, wassergefüllte Auffanggefäß eine
Kühlung. Nach O’CONNOR (1955, 1962) wird der Temperaturgradient so eingeregelt, daß das
Wasser an der Probenoberfläche nach 3 Stunden eine Temperatur von 45° C aufweist, während
im wassergekühlten Auffanggefäß eine Temperatur von etwa 18° C herrschen soll. Zur
Effizienzsteigerung wurden später mannigfaltige Abwandlungen dieses Schemas empfohlen
(z.B. BACHELIER 1978, GRAEFE 1973, 1984, HEITKAMP & SCHAUERMANN 1982, SCHAUERMANN
1983). Variationsmöglichkeiten ergeben sich bezüglich Extraktionsdauer und Gestaltung des
Temperaturregimes, durch die Kombination einer „heißen Phase“ mit einer vorgeschalteten
„Kaltlaufphase“ bei ausschließlicher Kühlung der Auffangbehälter oder aber durch eine gänzli-
che Unterlassung der aktiven Erwärmung bei gleichzeitiger Erhöhung der Einwirkungsdauer
auf bis zu 336 h in Abhängigkeit von Artbesatz und Substratbeschaffenheit.
Eine Methodenstandardisierung zum Zwecke einer verbesserten Vergleichbarkeit bodenfaunisti-
scher Ergebnisse ist unter anderem aufgrund der relativ wenigen vorliegenden Effizienzverglei-
che bisher nicht gelungen. Immerhin belegen Literaturdaten, daß besonders die Kopplung einer
vorgeschalteten, zeitlich ausgedehnte Kaltlaufphase an eine abschließende Erwärmungsphase die
Effizienz gegenüber O’CONNORs Originalverfahren bei einigen Substrattypen signifikant
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steigern kann (DIDDEN et al. 1995, GRAEFE & DIDDEN 1992, HEITKAMP & SCHAUERMANN 1982,
KOEHLER 1993, SCHAUERMANN 1983). Eine starke Ausdehnung der Extraktionsdauer beinhaltet
andererseits das zunehmende Risiko eines Absterbens von Individuen wegen des sich einstellen-
den O2-Mangels im Auffanggefäß (DIDDEN et al. 1995).
Neben dieser Schwierigkeit wurde insbesondere wegen des Untersuchungsumfanges ein Verfah-
ren gewählt, welches sich an HEITKAMP & SCHAUERMANN (1982) anlehnt (s. Kap. 3.1). Auf-
grund der fehlenden Klimatisierung der Proben während der Kaltlaufphase war die Proben-
temperatur hierbei allerdings von der Raumtemperatur eines nicht klimatisierbaren Labors
abhängig, die je nach Jahres- und Tageszeit leicht variierte. Möglicherweise resultierte Abwei-
chungen der Extraktionseffizienz sind daher nicht auszuschließen. Eine weitere Abweichung zu
dem von HEITKAMP & SCHAUERMANN (1982) vorgeschlagenen Vorgehen bestand in einer zu-
nehmenden Zeitverzögerung, mit der der Temperaturanstieg oberflächennaher Wasserschichten
in den Trichtern während der „heißen Austreibungsphase“ dem stufenweise erhöhten Sollwert
folgte. Verursacht wurde dies durch das Erreichen der Leistungskapazität der Beheizungs-
einrichtung im Anlagendeckel ab einer Sollwerteinstellung von 40° C. Mit fortschreitendem
Extraktionsverlauf resultierte daraus trotz des regeltechnisch gestuften Temperaturregimes ein
zunehmend linearer Anstieg der Wasseroberflächentemperatur, die zum Extraktionsende Werte
von 43 – 44° C erreichte. Das Wasser im Auffanggefäßes wies dagegen 13 – 17° C auf (mangels
einer Kühlkreislaufvorrichtung wurde mit Durchflußwasser aus der Wasserleitung gearbeitet,
dessen Temperatur jahreszeitlich bedingt variierte), wodurch sich zwischen Probenoberseite und
Auffanggefäß nach 7 h auf ein hinsichtlich der Methodeneffizienz brauchbarer Gradient von
ungefähr 30° C einstellte.
Ungeachtet diverser Optimierungsmöglichkeiten ist allerdings mit keiner Variante des Naß-
trichter-Prinzips eine 100%ige Effektivität erzielbar (z.B. WILLARD 1972). Überprüfungen
ergaben jedoch, daß aus Böden mit hohem Corg-Gehalt 95 % der tatsächlich in einer Probe
vorhandenen Individuen erfaßt werden (HEALY 1987). Bei trockenen Böden mit einem geringen
Corg-Gehalt (z.B. Sandböden) kann die Effizienz aber auch wesentlich geringer sein (WILLARD
1972). Dies dürfte mit artspezifisch unterschiedlichen Reaktionsmustern auf Trockenstreß
(z.B. Verharren in Ruhestadien  bzw. Kokons), aber auch mit unterschiedlichen Beweglichkeiten
und Streßtoleranzen der Spezies („Xerophilie“) zusammenhängen. So stellte MATSCHEK (1972)
bei Untersuchungen zur Temperaturabhängigkeit der Bewegungsaktivität fest, daß bei der
Temperaturerhöhung einer feuchten Quarzsandschicht auf knapp 40° C nach 3 h zwar deutlich
über 90 % der eingesetzten Individuen von Cognettia sphagnetorum und Marionina clavata,
jedoch nur etwa 60 % der exponierten Achaeten (A. affinis, A. eiseni) in eine darunterliegende,
gekühlte Sandschicht eingewandert waren.
Nach DUNGER & FIEDLER (1997) ist bei quantitativen Untersuchungen dennoch eine Effektivi-
tätskontrolle zur Bestimmung einer den gegebenen Rahmenbedingungen entsprechenden
Korrekturfaktors (Bodenqualität, Artenspektrum etc.) angebracht. Eine sinnvolle, statistisch
verifizierbare Methodenevaluierung war unter den gegebenen Bedingungen jedoch nicht reali-
sierbar, da derartige Kontrollen mit einem enormen Arbeits- und Zeitaufwand verbunden sind.
Folglich können die angegebenen Enchytraeendichten nicht näher quantifizierbare Unschärfen
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aufweisen. Da es sich hierbei um eine „systematische“, d.h. für alle untersuchten Parzellen mit
vergleichbarer Wahrscheinlichkeit auftretende Fehlerquelle handelt (vgl. EKSCHMITT 1993),
erscheinen die hieraus resultierenden Unsicherheiten allerdings vorwiegend im Hinblick auf die
quantitativen Absolutergebnisse und weniger für vergleichende Gegenüberstellungen parzellen-
oder versuchsanlagenbezogener Resultate von Bedeutung.
Die Probenextrakte der Naßtrichteraustreibungen enthielten bisweilen Individuen der terresti-
schen Polychaetenart Hrabeiella periglandulata PIŽL & CHALUPSKÝ 1984. Diese Mikro-
anneliden verharren bei wärmegradientenbasierenden Extraktionsverfahren in einer Art Starre
(GRAEFE 1984 zit. in JANS & RÖMBKE 1989) und zeigen zudem auch in homogenen Biochorien
eine stark geklumpte Horizontalverteilung (JANS & RÖMBKE 1989). Somit erschien eine
wirklichkeitsnahe Erfassung über die für Enchytraeen konzipierten Aufnahmemethode als zu
unsicher, um H. periglandulata bei weitergehenden Analyseschritten zu berücksichtigen.
Hitzeaustreibung der Mikroarthropoden
Die Hitzeaustreibung von Mikroarthropoden geht auf BERLESE (1905) und TULLGREN (1918)
zurück, deren Grundprinzipien aus Gründen der Effizienzsteigerung, der Beseitigung diverser
Probleme und letztlich der Serienextraktion größerer Probenzahlen variantenreiche Modifikatio-
nen erfuhr und in diversen Entwicklungen von technisch z.T. aufwendigen Extraktionsapparatu-
ren mündete (z.B. ANDREN 1985, BIERI et al. 1978b, CROSSLEY & BLAIR 1991, FORD 1937,
KEMPSON et al. 1963, LUSSENHOP 1971, MACFAYDEN 1955, 1961, MERCHANT & CROSSLEY
1970, MURPHY 1962, NORTON 1985). Insbesondere bei Böden mit hohem Corg-Gehalt ist das
TULLGREN-Prinzip dem Alternativverfahren der Flotation aufgrund des erheblich geringeren
Arbeitsaufwandes und der Gewinnung weitgehend unbeschädigter Individuen deutlich überlegen
(EDWARDS & FLETCHER 1971). Abgesehen von den Onychiuriden, für die bestimmte Flotations-
verfahren eine höhere Effizienz versprechen (TAKEDA 1973, BIERI 1979), empfiehlt sich die von
TULLGREN abgeleitete Hochgradienten-Technik von MACFAYDEN (1961) für die sonstigen
Collembolenfamilien ebenso wie für Oribatiden (EDWARDS & FLETCHER 1971, MARSHALL
1972). Im Gegensatz zur Flotation werden hier allerdings nur aktive Stadien erfaßt (BIERI 1979).
Das dieser Arbeit zugrunde liegende Extraktionsverfahren entsprach einer vereinfachten
Varianten des MACFADYEN-„high-gradient funnel“-Typs. Die wesentlichsten Abweichungen zu
MACFADYENs Konstruktion (MACFADYEN 1961) bestanden in der Form der Beheizung
(hier: aluminiumverkleidete Heizspiralen im absenkbaren Apparaturdeckel), in der Beleuchtung
der Proben von den Seiten und der Stirnseite der Anlagen (hier: Neonröhren; vgl. BIERI 1979), in
der Position und im Material der Trichter und Netzbecher (s. Abb. 5) sowie im Fehlen einer
regulierbaren Luftkühlungs- und Luftbefeuchtungseinrichtung. Die Kühlung von unten erfolgte
stattdessen passiv durch die abgekühlte Luft, die aus dem Kühlwasserdurchfluß zur Kühlung der
Auffanggefäße resultierte. Aufgrund dieses Konstruktionsunterschiedes ergab sich gegenüber
MACFADYEN (1961) ein geringerer Temperaturgradient in der Probe (vgl. EDWARDS &
FLETCHER 1971, LASEBIKAN 1975; s.a. Abb. 6). Auswirkungen auf die Extraktionseffizienz sind
hier nicht auszuschließen.
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Nach Literaturangaben bewegt sich die Erfassungseffektivität der Hochgradienten-Extraktion bei
Collembolen und Milben zwischen 75 und annähernd 100 % (BIERI et al. 1986, BLOCK 1966,
EDWARDS & FLETCHER 1971, JOOSSE & TESTERINK 1977, MARSHALL 1972, PETERSEN 1978,
VAN STRAALEN & RIJINKS 1982). Für Collembolen sind teilweise hohe artspezifische Effizien-
zunterschiede belegt, wobei Kleinformen gewöhnlich geringere Erfassungsvollständigkeiten
aufwiesen (PETERSEN 1978, TAKEDA 1973, 1979). Nach TAKEDA (1979) kann daher der Juveni-
lenanteil bei bestimmten Collembolenarten das Austreibungsergebnis beeinflussen, während
VAN STRAALEN & RIJINKS (1982) keine signifikanten größen- oder altersstadienabhängige
Effektivitätsunterschiede fanden. Hinsichtlich einer verminderten Austreibungseffektivität bei
Kleinstformen und Nymphenstadien der Oribatiden liegen bislang kaum Erkenntnisse vor. Das
völlige Fehlen von Belegen der Familie Brachychthoniidae, von denen MÄRKEL (1958a) in den
Kammlagen eine Spezies und SCHWALBE (1991) an verschiedenen Standorten des Osterzgebir-
ges insgesamt 9 Arten fand, könnte auf derartigen Unzulänglichkeiten des Extraktionsverfahrens
beruhen. Manuelle Kontrollen einzelner Bodenproben führten allerdings ebenfalls zu keinem
Nachweis, so daß die Brachychthoniiden tatsächlich fehlten oder nur sehr sporadisch auftraten.
Im Hinblick auf die Altersstadienverteilung bei den Phthiracaroidea erscheint dagegen relativ
sicher, daß die Hochgradienten-Extraktion für eine adäquate Juvenilstadienerfassung nur unzu-
reichend geeignet ist. So konnten aus sämtlichen Proben beider Untersuchungsjahre lediglich
8 Nymphen ausgetrieben werden, die aufgrund von Größe, Habitus, notogastraler Borstenanord-
nung und Oberflächenstrukturierung der im Adultstadium häufig vorkommenden Art Stegana-
carus spinosus zuzurechnen waren. Von der gleichfalls häufiger auftretenden Spezies Euphthira-
carus monodactylus wurden ausschließlich adulte Exemplare erfaßt. Eine diesbezügliche Metho-
deninsuffizienz wird auch von SCHULZ (1991) diskutiert. Als Ursache könnte die typische Streß-
reaktion der Phthiracaroidea mit der Tendenz zum lokomotorischen Verharren und „Einkugeln“
in Betracht kommen, welches bei Jugendstadien vielleicht besonders stark ausgeprägt ist.
5.1.2.3 Erfassung der Lumbriciden
Die quantitative Erhebung der Regenwürmer wurde in die Untersuchung integriert, nachdem
aufgrund von Beifängen bei den Mesofaunen-Aufnahmen deutlich wurde, daß Lumbriciden auf
der Versuchsanlage [LUG] das Destruentensystem weit stärker dominierten (und somit eine
wesentlich bedeutendere ökologische Bedeutung bekleideten), als dies anhand der Ergebnisse
der Voruntersuchung zunächst absehbar war. Die Resultate entsprechen allerdings nur einer
Momentaufnahme der Populationsstruktur und sind – insbesondere wegen interannueller und
saisonaler Schwankungen im Kontext mit klimatischen Steuergrößen (s. EDWARDS & LOFTY
1977, EDWARDS & BOHLEN 1996, LEE 1985, SATCHELL 1980) – mit Unschärfen behaftet. Da
Abundanzmaxima von Regenwurmpopulationen in den gemäßigten Breiten üblicherweise im
Frühjahr und Herbst auftreten (AXELSON et al. 1984, NOWAK 1975), wurde die Erhebung im
Frühherbst durchgeführt.
MAKESCHIN (1991b) empfiehlt für eine realitätsnahe und arbeitstechnisch machbare Erfassung
der in sauren Fichtenwäldern konstant auftretenden Lumbricidenarten bei wiederholter Bepro-
bung, einer Stechrahmengröße von 1.600 cm2 und einer beprobten Flächengröße von 1.500 m2
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eine Stichprobengröße von mindestens 10 Replikationen. Wegen der geringen Parzellengröße
auf den Versuchsanlagen ( ~ 320 m2) hätte ein derart intensiver Beprobungsmodus den Flächen-
zustand stark beeinträchtigt und war wegen der interdisziplinären Bearbeitung der Versuchs-
anlagen im Rahmen des Forschungsverbundes nicht praktikabel. Bei Berücksichtigung des
Verhältnisses von beprobter Fläche zur Gesamtfläche ergibt sich mit 0,04 % beprobtem
Flächenanteil für jede Parzelle dennoch ein Wert, der im Vergleich anderer Untersuchungen im
Mittelfeld der Beprobungsintensität zur Abundanzermittlung (s. AMMER 1992) liegt.
Eine Erhöhung der parzellenbezogenen Replikationszahl über die Verkleinerung der Bepro-
bungsfläche jeder Einzelstichprobe war wegen der Größenvorgabe des eingesetzten Elektro-
austreibungsgerätes nicht realisierbar. Ob diese nach DUNGER & FIEDLER (1997) sinnvolle Maß-
nahme zu einer exakteren Quantifizierung erheblich beigetragen hätte, mag angesichts der teil-
weise extrem geringen Besiedlungsdichten und der Aggregationstendenzen der nachgewiesenen
Spezies (s. EDWARDS & BOHLEN 1996) ohnehin ungewiß erscheinen. Auch mit einer deutlichen
Erhöhung der Stichprobengröße läßt sich nach EKSCHMITT (1993) unter derartigen Vorausset-
zungen nur eine Dichteabschätzung erzielen (s.a. MAKESCHIN 1991b, 1994). Eine Einschränkung
im Zusammenhang mit den wenigen, jedoch vergleichsweise großflächigen Einzelstichproben
ergab sich allerdings durch den Umstand, daß eine statistische Absicherung von Unterschieden
nur über den Umweg einer „künstlichen“ Erhöhung der Parallelenzahl durch Zusammenfassung
der Parzellen einer Versuchsanlage sinnvoll durchzuführen waren.
5.1.3 Experimentelle Streuexposition zur Charakterisierung der Ressourcenqualität
Für Dekompositionsstudien im Freiland sind zeitlich gestaffelte Messungen der Horizontmäch-
tigkeiten, Respirationsmessungen in freilandexponierten Kosmen, Radioisotopen-Techniken und
vielfältige Varianten das sogenannten „litterbag“-Verfahren wesentliche Meßinstrumentarien
(z.B. HEAL et al. 1997, SCHEU & WOLTERS 1991, SHARPE et al. 1980, WITKAMP 1971, WITKAMP
& CROSSLEY 1966). Die gebräuchlichste Methode ist bislang das auf FALCONER et al. (1933) und
LUNT (1933) zurückgehende „litterbag“-Prinzip, welches in gleicher Weise zur Bearbeitung
kinetischer oder prozeßbezogener Fragestellungen geeignet ist (z.B. ANDERSON 1975, BERG
et al. 1998, BOCOCK & GILBERT 1957, HANSEN & COLEMAN 1998, HEATH et al. 1966,
HERLITZIUS 1983, JUDAS et al. 1995, SCHOLLE et al. 1992, SEASTEDT et al. 1983, SWIFT et al.
1979, WITKAMP & CROSSLEY 1966, WOLTERS 1991 u.a.). Bei dem „Minicontainer-System“ nach
EISENBEIS (1993) handelt es sich um eine spezielle „litterbag“-Variante, die wegen des
vergleichsweise geringen Rauminhaltes einen engen Kontakt zwischen Exponat und Bodenum-
gebung herstellt. Die Vorzüge dieser Technik ergeben sich u.a. aus einer verbesserten Standardi-
sierbarkeit der Expositionsbedingungen und aus der Verringerung des relativen Bearbeitungs-
aufwandes für Einzelexponate im Vergleich zu klassischen Gazebeuteln. Letzteres ergibt sich
aus einer guten Hantierbarkeit der Container und Trägerstäbe sowie aus der geringen Substrat-
einwaage, welche die notwendigen Wägungs- und Veraschungsschritte vereinfacht und dadurch
beschleunigt. So können höhere Replikationszahlen ohne wesentlichen Mehraufwand bearbeitet
werden, was aus Gründen der statistischen Auswertung günstig ist. Im Rahmen der vorliegenden
Arbeit stellte außerdem die Möglichkeit einer gestaffelten Exponatauswertung – nämlich sowohl
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hinsichtlich der Feststellung des aktuellen Tierbesatzes per Handauslese (hierbei begrenzte das
geringe Containervolumen den Auslese- und Determinationsaufwand erheblich) als auch bezüg-
lich der Bestimmung des Massenverlustes – eine wesentliche Aufwandsreduktion dar.
Neben Vorteilen der Minicontainer-Technik (s.a. EISENBEIS et al. 1995, PAULUS et al. 1999)
bestehen andererseits ähnliche Störanfälligkeiten wie bei den klassischen „litterbag“-Methoden
unter Verwendung großvolumigerer Beutel oder Behälter aus Kunststoffgaze. Generell gelten
über Streuexponate ermittelte Masseverlustraten nur als vereinfachte Approximation tatsächli-
cher Dekompositionsgeschwindigkeiten (WITKAMP & OLSEN 1963), da nicht exakt feststellbar
ist, welches Kontingent tatsächlich über CO2-Veratmung entweicht bzw. wie hoch jener Verlust-
anteil ist, der infolge „leaching“ und Substratschredderung in tiefere Bodenbereiche ausgewa-
schen oder über Faeces und anderen Aktiv- oder Passivtransport durch die Bodenfauna aus den
Behältnissen ausgetragen wird (SEASTEDT 1984). Umgekehrt ist auf den gleichen Wegen und
auch über das Eindringen von Wurzeln ein ebenfalls unerwünschter Materialeintrag möglich.
Über die Wahl einer möglichst geringen Maschenweite, die dennoch allen relevanten Destruen-
tentaxa das Eindringen gestattete, und durch eine horizontale Containerstellung mit seitwärts-
gerichteten Öffnungen wurde versucht, das Herausspülen kleiner Streufragmente durch das
Sickerwasser einzuschränken – dennoch sind solche Effekte und denkbare Unterschiede
zwischen den exponierten Streutypen (9) nicht auszuschließen.
Wegen unzureichender Erfahrungen mit dem Minicontainer-System sind Phänomene infolge
abiotischer Parameteränderungen, die für die klassische „litterbag“-Methode unter dem Stich-
wort „Beutelklima“ wiederholt diskutiert wurden (BOCOCK & GILBERT 1957, ST. JOHN 1980,
WITKAMP & OLSON 1963), in der Literatur bislang kaum verfügbar. Weil vor allem abweichende
Feuchtebedingungen das Zersetzungsgeschehen wesentlich beeinflussen können (vgl. HUHTA et
al. 1998, SULKAVA et al. 1996, SWIFT et al. 1979), sind besonders bezüglich des ausschließlich
über die (Container-)Seitenöffnungen bestehenden Kontaktes zur „Außenwelt“ unerwünschte
Nebeneffekte denkbar. Andererseits wurden keine Anhaltspunkte offenkundig, die zur Annahme
entsprechender Einflüsse Anlaß gegeben hätten. Auch war die Verschlußgaze ausreichend weit-
maschig, um eine starke Verpilzung der Containeröffnungen zu minimieren.
Im Sinne einer kritischen Methodendiskussion sind weiterhin folgende Fehlerquellen denkbar:
(i) Die Notwendigkeit einer präzisen Substrateinwaage zur Bestimmung der Massenver-
lustraten machte die Trocknung des Streumaterials erforderlich. Um physikalische und
chemische Veränderungen zu verringern, die sich auf den Zersetzungsprozeß auswirken
(9)   Während sich die Lärchenstreu über den gesamten Expositionszeitraum makroskopisch wenig veränderte und diesbezügliche
Verluste augenscheinlich gering ausfielen, wurden Birken- und Ebereschenstreu über Loch-, Fenster und Netzfraß rasch und
vergleichsweise stark partikuliert. Dies könnte einer verstärkten Materialausschwemmung förderlich gewesen sein. Fichtennadeln
wiederum mußten bei der Befüllung der Container gebogen und so im Behältnis verkeilt werden, um Nadelverluste durch zu
leichtes herausrutschen durch die Gazemaschen bei Ausbringung und Entnahme der Containerstäbe zu verhindern (2 mm
Maschenweite!). Dies führte zum an- oder zerbrechen manch trockener Fichtennadel, was den Anfall von Feinpartikeln bei die-
sem Substrattyp ebenfalls vergrößerte. Möglicherweise wirkten sich die mit den Bruchstücken veränderte Zersetzungsbedingun-
gen noch weit erheblicher auf die Massenverlustraten aus, denn hierdurch konnten Fauna und Mikroorganismen unmittelbar ins
weiche Mesophyll und Transfusionsgewebe eindringen und den Abbau insgesamt forcieren. Dies ist bei Fichtennadeln mit einer
intakten Epidermis gewöhnlich erst nach einer längeren Expositionszeit möglich.
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könnten, wurde die „übliche“ Vorgehensweise über Lufttrocknung und empirischer
Ermittlung des Restwassergehaltes herangezogen (vgl. PALM & ROWLAND 1997). Neuere
Untersuchungen von TAYLOR & BÄRLOCHER (1996) und TAYLOR (1998) zeigen jedoch,
daß bestimmte Blattsubstrate höhere „leaching“-Verluste als die unbehandelte Kontroll-
streu aufweisen können, während die Verluste bei Streu anderer Pflanzenspezies geringer
als jene der Kontrollen ausfielen.
(ii) Mit der Positionierung der Containerstäbe im F-Horizont wurden die Streuexponate in
einen Aktivitätsbereich des Bodens eingebracht, in den der weit überwiegende Teil des
natürlichen Blattstreueintrages erst in weiter fortgeschrittenem Zersetzungszustand
gelangt wäre. Die Vorgehensweise erschien dennoch angebracht, weil sich die typische
Beschaffenheit des L-Horizontes auf der Versuchsanlage [LUG] als eine auf der Fer-
mentierungsschicht lose aufliegende Matte abgestorbener Grasblattspreiten präsentierte.
Unter natürlichen Bedingungen dürfte anfallende Blattstreu diese Matte je nach mor-
phologischem Aufbau rascher (Nadelstreu) oder langsamer (Laubstreu) durchdringen,
wobei die F-Schicht eher in intakter (Nadelstreu; s. HÅGVAR & EDSBERG 2000) oder
bruchstückhafter Form (Laubstreu) erreicht wird. Die Ausbringung der Container im
oberen Bereich der F-Schicht war somit letztlich Folge des Zwanges zu einer vereinheit-
lichenden Vorgehensweise im Gemenge streutypenspezifischer Detailunterschiede. Luft-
getrocknete Laubstreu wurde bei der Befüllung der Container vielfach zersplittert, was
zwar dem makrostrukturellen Streuzustand beim Erreichen des Fermentationsbereiches
unter natürlichen Bedingungen, weniger jedoch den physikalisch-chemischen Eigen-
schaften (kein vorgeschaltetes „leaching“) nahekommt. Inwieweit sich diese methodisch
bedingte Distanz zu den natürlichen Gegebenheiten auf Abbaugeschwindigkeit und Sub-
stratbesiedlung auswirkten, bleibt indessen spekulativ.
(iii) Da die Erfassung des aktuellen Destruentenbesatzes der Exponate per Handauslese
erfolgte, bestand die Möglichkeit einer streuqualitativ bedingten Beeinflussung der Er-
gebnisse. Infolge der vergleichsweise raschen Strukturzerstörung bei Birken- und Eber-
eschenstreu gestaltete sich die manuelle Tierauslese bei diesen Substraten von Entnahme-
termin zu Entnahmetermin aufwendiger. Durch die im Zuge der fortschreitenden
Mesophyll-Zersetzung einhergehende Aushöhlung der Blattspreiten boten sich der Meso-
fauna zunehmend bessere Versteck- bzw. Deckungsmöglichkeiten in den Exponaten.
Insbesondere Enchytraeen und Phthiracaroiden konnten daher bei der Auslese unter dem
Binokular leichter übersehen werden. Die Fichtenstreu bot – unter Ausnahme fichten-
nadelminierender Phthiracaroiden (EDSBERG & HÅGVAR 1999, HÅGVAR 1998) –
zunächst nur über gebrochene Nadelblätter vergleichbare Deckungsmöglichkeiten, die
von Enchytraeen ebenfalls genutzt wurden. Die Wahrscheinlichkeit eines Übersehens
von Individuen dürfte hier zwar geringer ausgefallen sein als bei der Laubstreu, war aber
dennoch nicht unwahrscheinlich. Das Lärchensubstrat wiederum gewährte Vertretern der
Mesofauna keinerlei Deckungsschutz, da sich die auch im trockenen Zustand biegsamen
Nadelblätter im Untersuchungszeitraum strukturell kaum veränderten. Auch der Minie-
rungsgrad durch die Phthiracaroiden war innerhalb des Expositionszeitraumes vernach-
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lässigbar gering. Diese Sachverhalte lassen schlußfolgern, daß der ermittelte Tierbesatz
der Lärchenexponate den wirklichen Gegebenheiten am ehesten entsprach, während der
Fichtenexponat-Besatz möglicherweise leicht und der Besiedlungsgrad der Laubstreu
stärker unterschätzt wurde.
Zum längerfristigen Vergleich der Abbaudynamik der Streutypen und zur Ableitung regionaler
Langzeitprognosen über den Untersuchungszeitraum hinaus wurde eine Modellierung durch-
geführt. Da die Fragestellung nicht auf die hintergründigen Dekompositionsmechanismen bzw.
hierauf beruhenden Geschwindigkeitsdifferenzen des Streuzersatzes fokussierte, sondern nur
eine Gegenüberstellung streuspezifischer Massenverlustraten im Zentrum des Interesses stand,
beschränkt sich der mehrdeutige Begriff „Streuqualität“ per definitionem auf die Variation der
Geschwindigkeitskonstanten k als Funktion der Streutypen (s.a. Kap. 5.2.3.1). Diese integrale
Qualitätsdefinition ermöglichte den Einsatz eines Abbaumodells „erster Ordnung“, welches mit
einem einzigen k-Wert auskommt und daher nach PAUSTIAN et al. (1997) für Vergleichs- und
Prognosezwecke besonders nützlich ist (vgl. HEAL et al. 1997, OLSON 1963, WIEDER & LANG
1982).
Aus mehreren Modellalternativen wurde die von JENNY et al. (1949) vorgeschlagene und von
OLSON (1963) ausführlich untersuchte (einstufige) Exponentialfunktion zu Modellierungs- und
Prognosezwecken herangezogen. Die Wahl stützt sich maßgeblich auf die methodologische
Evaluierung von WIEDER & LANG (1982), wonach nur über Exponentialfunktionen ein in
biologisch-ökologischer und mathematisch-statistischer Hinsicht realitätsnahes Bild der Abbau-
dynamik modulierbar ist (10). Für Exponentialmodelle „erster Ordnung“ ist allerdings einschrän-
kend festzuhalten, daß sich die Abbauraten zur Menge des verbleibenden Substrates stets
proportional verhalten. Ungeachtet der individuellen physikalisch-chemischen Eigenschaften
(z.B. Nähr- und Gerbstoffgehalte, morphologische Struktur) und deren zeitlicher Veränderung
im Laufe des Dekompositionsprozesses werden somit alle Substrate als in sich homogene und
über die Zeit isomorph bleibende Substanzen behandelt, deren spezifische Abbaurate konstant
bleibt. Diese Annahme stellt eine ebenso extreme Vereinfachung der Wirklichkeit dar wie die
implizite Voraussetzung, daß die biologische Abbaukapazität unveränderlich, also von umwelt-
faktoriellen Einwirkungen unbeeinflußt sein muß (PAUSTIAN 1994, PAUSTIAN et al. 1997). Die
langzeitige Prognose der Abbaudynamik der Streutypen kann daher nur als grobe Approximation
an die tatsächlichen Verhältnisse aufgefaßt werden.
Unter den Exponentialmodellen „erster Ordnung“ wurde die OLSON-Gleichung dem asymptoti-
schen Modell von HOWARD & HOWARD (1974) vorgezogen, weil der letztere Ansatz einen
zersetzungsresistenten Streuanteil obligatorisch voraussetzt. Eine solche Prämisse erscheint im
Falle nennenswerter Dichten bestimmter in den Zersetzungsprozeß integrierter Bodentiergruppen
(v.a. saprophage Fragmentierer) jedoch grundsätzlich zweifelhaft (WIEDER & LANG 1982; s.a.
BERG & EKBOHM 1991, HOWARD & HOWARD 1974). Dagegen war eine OLSON-Modellbildung
(10)   Lineare Ansätze, quadratische Modelle und Potenzmodelle weisen nach WIEDER & LANG (1982) entweder in biologisch-
ökologischer, in mathematisch-statistischer oder in beiden Eignungskategorien erhebliche Insuffizienzen auf, was ihren Einsatz
grundsätzlich fragwürdig macht, obwohl zwischen empirischen Datensätzen und entsprechenden Modellbildungen bei manchen
Substraten im statistischen Sinne hohe Übereinstimmungsgrade belegt werden konnten (z.B. HUANG & SCHOENAU 1997).
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vorteilhaft, weil deren häufiger Gebrauch Vergleiche mit anderen Waldökosystemen der
gemäßigten Breiten gestattete. Schließlich mögen die guten Übereinstimmungen zwischen den
theoretischen Voraussagen und den tatsächlich festgestellten Resultaten der Streuformen für die
Zweckdienlichkeit der OLSON-Gleichung sprechen. Die vorgenommene Optimierung, welche
sich wegen zu erwartender Ungenauigkeiten der zeitlichen Modellvoraussagen infolge einer
geringen Abbauaktivität zu Beginn des Experiments im ersten Winter empfahl (s. Kap. 3.9),
wäre auch bei allen Alternativmodellen aufgrund eines mathematisch stets zugrundeliegenden
„Durchschnittsklimas“ erforderlich geworden (vgl. PAUSTIAN et al. 1997).
5.1.4 Methoden analytischer Differenzierung
5.1.4.1 Möglichkeiten und Grenzen von Dominanz-Diversitäts-Modellen
Die vielfältigen Wege zur Bestimmung der -Diversität können in drei Hauptgruppen unter-
schieden werden: (1) Artenreichtum-Indices, (2) Diversitäts-Indices (welche Häufigkeits- oder
Biomasseproportionen in einer Artengemeinschaft durch eine singuläre Zahl ausdrücken) sowie
(3) Arten-Häufigkeits- bzw. Arten-Biomasse-Verteilungsmodelle (z.B. HURLBERT 1971, KEVAN
et al. 1997, MAGURRAN 1988, MAY 1975, 1980, PUTMAN 1994, SOUTHWOOD 1978). Aufgrund
der geringen Transparenz eigentlich aller Diversitäts-Indices, ihrer Unausgewogenheiten hin-
sichtlich einer angemessenen „Gleichberechtigung“ von Artenreichtum und „Eveness“ (z.B.
KVALSETH 1991, MAGURRAN 1988, PANKHURST 1997) sowie des bislang inflationären Anstiegs
der mathematischen Verfahrenpalette (z.B. YUE et al. 1998) wurden in vorliegender Arbeit
– zusätzlich zu einer Berechnung standardisierter Artenzahlen nach HURLBERT und der Arteni-
dentität nach JACCARD – Abgleiche mit statistischen Verteilungsmodellen zur Beschreibung der
-Diversität eingesetzt (Kap. 3.8.8). Weiterhin unterstützten Gegenüberstellungen der flächen-
spezifisch berechneten Verteilungsmuster – neben dem RENKONEN-Index – eine graphische
Veranschaulichung der -Diversität (11).
Anhand einschlägiger Untersuchungen konstatiert STENSETH (1979), daß Arten-Abundanz-
Kurven unterschiedliche Umweltbedingungen widerspiegeln, wobei lognormale Relationen auf
„ungestört-stabile“, logarithmische Verteilungsmuster auf „gestört-instabile“ Ökosystemkom-
partimente schließen lassen (s.a. KEVAN et al. 1997, PANKHURST 1997). Diese Einschätzung
gründet letztlich auf den „biozönotischen Grundprinzipien“ (THIENEMANN 1920) und deren
Erweiterungen (FRANZ 1953, MALDAGUE 1970, BACHELIER 1978), wonach vielseitige, struktur-
reiche und zeitlich persistente Umweltbedingungen hohe Artenzahlen und ausgeglichene Domi-
nanzverhältnisse fördern, während einseitige und kurzfristig stark wechselhafte Bedingungen die
Artendiversität bei starker Zunahme der Dominanzwerte einzelner Spezies reduziert. Unbalan-
(11)   Diese Vorgehensweise sollte vorrangig einer durchsichtigen, nachvollziehbaren Kenntlichmachung waldbaulich und melio-
rativ induzierter Diversitätsunterschiede und deren Bewertung dienen und wurde keineswegs zum Zwecke einer empirischen
Validierung der herangezogenen Modelltheorien eingesetzt. Dies festzuhalten erscheint insofern von Relevanz, als die grund-
sätzliche Frage, warum sich Dominanz-Diversitäts-Relationen dergestalt entwickeln, wie sie sich entwickeln und einem Beob-
achter darstellen, (immer) noch weitgehend ungeklärt ist. POOLE’s diesbezügliche Einschätzung “... species abundance relations-
hips have rightly been called answers to which questions have not yet been found“ (zit. POOLE 1974), scheint auch ¼ Jahrhundert
theoretisch-ökologischer Forschungsarbeit später kaum an Gültigkeit verloren zu haben (vgl. PUTMAN 1994, KREBS 1994).
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cierte Systeme sind somit in der Regel durch einzelne Umweltfaktoren determiniert, während
vielfältige, multiplikativ wirkende Steuergrößen und deren Wechselwirkungen zu ausgeglichen-
eren Gemeinschaftsstrukturen führen (MAY 1975; s.a. PUTMAN 1994, UGLAND & GRAY 1982).
UGLAND & GRAY (1982) sehen in lognormalen Verteilungsmustern schlechthin Systeme im
dynamischen Gleichgewichtszustand, wobei unter „Dynamik“ der jederzeit mögliche Rangposi-
tionswechsel der Spezies verstanden wird. Bei dieser Interpretation wird nicht ausgeschlossen,
daß auch belastete Artengemeinschaften ausbalanciert sein können, etwa wenn eine Störung von
Dauer ist (HÅGVAR 1994a). Daneben vermittelt diese Auslegung, daß der alleinige Einsatz von
Dominanz-Diversitäts-Relationen als Referenz- bzw. Normierungsmaßstab für eine Diagnose, ob
bzw. in welchem Umfang ein Nutzökosystem wie ein Wirtschaftswald als „deutlich gestört“
anzusprechen ist, nicht hinreichen kann, ohne zusätzliche Beurteilungskriterien, etwa Arten-
zahlen, Abundanzen, Zeigerwerte der Arten (Störungsanzeiger, Entwicklungsindikatoren) oder
gegebenenfalls andere funktionelle Gruppen heranzuziehen. Gleichwohl liegt allein in der
Existenz bzw. der Offenlegung eines theoretisch definierten Verteilungsmusters bereits eine we-
sentliche Information über systemare Steuergrößen, die anhand modelltheoretischer Prämissen
abzuleiten sind (vgl. Kap. 3.8.8). Konkret werden über den Verteilungstypus von taxonomischen
Gruppen oder Gilden folgende Zustände zum Ausdruck gebracht (12) :
(i) Wenn Dominanz-Diversitäts-Strukturen in hohem Maße mit der geometrischen Vertei-
lung oder der -log-Verteilung übereinstimmen, werden sie durch einen bzw. sehr
wenige Schlüsselfaktoren determiniert. Diese überlagern alle sonstigen Wirkgrößen und
haben, durch einen Nischenentleerungsprozeß infolge eines hohen interspezifischen
Konkurrenzdruckes (s. ODUM et al. 1960), eine unausgeglichene ( -log) bis extrem
unausgewogene Ressourcenaufteilung (geometrisch) zur Folge.
(ii) Wenn sich das Muster weitgehend mit der theoretischen broken-stick-Verteilung deckt,
kennzeichnet dies entweder die Vorherrschaft einer dominierenden Steuergröße oder den
Einfluß mehrerer bis vielfältiger Wirkfaktoren. Die ausgeglichenen Verteilungsverhält-
nisse haben sich dann zufällig über einen der in Kap. 3.8.8 beschriebenen Nischenauf-
teilungsmechanismen herausgebildet, wobei die strukturelle Ausformung in erster Linie
auf interspezifische Konkurrenz zurückzuführen ist.
 (12)   Alle darüber hinausgehenden interpretativen Aussagen zu Verteilungsmustern müssen nach heutigem Wissensstand
zurückhaltend erfolgen, da ein unwidersprüchliches verteilungstheoretisches Fundament im Zusammenhang mit ökosystemarer
„Stabilität“ und „Gleichgewicht“ noch aussteht (s.o.; vgl. PUTMAN 1994, PANKHURST 1997). Jüngere Untersuchungen (z.B.
HÅGVAR 1994a, KEVAN et al. 1997) geben allerdings Hinweise, daß sich Verteilungformen als Normierungsmaßstab für eine
Diagnose, ob bzw. in welchem Umfang ein belastetes System als „gestört“ anzusprechen ist, als leistungsstarke Bewertungshilfe
erweisen können. Ihre indikative Eignung gründet besonders darauf, daß sich diagnostische Fragestellungen, ob sich ein Sub-
system im dynamischen Gleichgewichtszustand befindet oder nicht, über die Arten-Individuen- bzw. Arten-Biomasse-Verteilung
von umweltfaktoriell geprägten Taxozönosen oder Gilden prinzipiell beantworten lassen (vgl. KEVAN et al. 1997). Da gerade in
Waldnutzökosystemen die Aufrechterhaltung bzw. Förderung des systemtragenden Selbstregulationspotentials aus ökonomi-
scher, ökologischer und naturschutzfachlicher Sicht unzweifelhaft als primär anzustrebende Zielvorstellung aufzufassen ist, ver-
liert der in herkömmlichen Bewertungsverfahren unverzichtbare Normsetzungsschritt (das Ableiten von Sollzuständen aus Refe-
renzflächeninformationen – mit all den damit zusammenhängenden Problemen zeitlicher und räumlicher (Un-)Gleichartigkeit) an
indikatorischer Bedeutsamkeit. Bei einer angemessenen Berücksichtigung funktionaler, phänologischer und sukzessionsbezoge-
ner Aspekte könnte der Abgleich von Dominanz-Diversitäts-Mustern mit einer systemtheoretisch plausibel herleitbaren
Referenzverteilung eine ebenso sachgerechte wie sinnvolle Alternative zu den weit verbreiteten, in der Regel jedoch nur mangel-
haft validier- bzw. interpretierbaren indicesbasierten Diversitätsanalysen und hierauf aufbauenden Inwertsetzungen darstellen.
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(iii) Wenn sich bei einer Gruppengröße << 200 Spezies eine lognormale Struktur als Vertei-
lungsmuster herausstellt, weist dies auf einen multidimensionalen, autökologisch
vielschichtigen Faktorenkomplex mit eher multiplikativ als summativ wirkenden Ein-
flußgrößen hin (UGLAND & GRAY 1982). Grundlage der ausgeglichenen Verteilungsver-
hältnisse ist dann allein die Vielfalt autökologisch bedeutsamer Faktoren und
Wechselbeziehungen, und es ist nicht unterscheidbar, ob das Verteilungsmuster auf einen
Nischenaufteilungsmechanismus nach dem „sequential breakage model“ von SUGIHARA
(1980) zurückzuführen ist oder lediglich ein mathematisches Artefakt darstellt (13).
5.1.4.2 Metabolischer Wertigkeitsvergleich von Zersetzergemeinschaften
Die Berechnung der Respirationsrate (Y) eines Taxons ist eine scheinbar einfache Standard-
methode energetisch-produktionsökologisch orientierter Bewertungsverfahren (MACFAYDEN
1963a, PETERSEN & LUXTON 1982). Die Übertragung von Ruheatmungswerten aus Laborunter-
suchungen auf Freilandverhältnisse erfolgt durch das Einfügen eines Temperaturkoeffizienten
(Q10-Wert) in die Gleichung Y = a × N × X b, (X: Lebendmasse pro Individuum; N: Individuen-
zahl; a, b: taxonspezifische Konstanten), der die Abhängigkeit des Stoffwechselumsatzes einer
Taxons von der Umgebungstemperatur integriert. Die Kalkulation auf Populationsebene über
einen längeren Zeitraum setzt weiterhin eine genaue Ermittlung der Populationsdynamik, ihre
Skalierung in Biomasseklassen sowie eine kontinuierliche Temperaturmessung in allen relevan-
ten Bodenstraten voraus (PETERSEN & LUXTON 1982, DUNGER & FIEDLER 1997). Auf dieser
Basis vorgenommenen Einschätzungen des Energieumsatzes einer Population je Zeiteinheit und
Fläche geben „ ... zwar Vorstellungen von dessen Größenordnung, weisen aber ein bedenklich
hohes Maß an Generalisierungen und nicht nachprüfbaren Annahmen auf. Die Unsicherheiten
liegen vorrangig in den kaum überwindlichen Schwierigkeiten, die mit dem Einschätzen von
Ruhe- und Aktivitätszeiten, Hunger- und Häutungsphasen, der Geschlechtstätigkeit, den Ent-
wicklungs- und Dormanzzeiten und dem Einfluß des realen Nahrungsangebotes, der Einwirkung
von Parasitierung und Opponenz und nicht zuletzt mit der Summierung der für konkrete Teile
der Population real wirkenden Temperaturen verbunden ist.“ (Zit. DUNGER & FIEDLER 1997).
Eine entsprechende Datenqualität für eine flächenbezogene energetische Bilanzierung zu
erreichen, war aufgrund der begrenzten Arbeitskapazität im Rahmen der vorliegenden Arbeit
nicht möglich. Statt dessen wurde der „Metabolische Äquivalenzwert“ von DUNGER (1978) als
Funktions- bzw. Leistungsparameter herangezogen. Er gestattet zwar keine echte Bilanzierung
des Energieverbrauches über eine definierte Zeitspanne, stellt auf der Basis von Energieäquiva-
lenzen jedoch einen über taxozönotische Grenzen hinweg summierbaren Indikator der metaboli-
schen Biomassewertigkeit dar (DUNGER & FIEDLER 1997).
 (13)   Da aufgrund der statistischen Eigenschaften des „zentralen Grenzwertsatzes“ von MACARTHUR (s. Kap. 3.8.8) auch
zufällige Schwankungen autökologisch bedeutsamer Umweltfaktoren ein lognormales Verteilungsmuster hervorrufen können
(MAY 1975), besteht bei stichprobenbasierten Probenahmen in diesem Zusammenhang das Problem, flächenintern möglichst
homogene Habitatausschnitte beproben zu müssen, da sonst ein unkalkulierbares Risiko besteht, eine Verteilung dem
lognormalen Muster zuzurechnen, obwohl die tatsächliche Dominanz-Diversitäts-Relation diesem Modelltyp in Wirklichkeit
gar nicht entspricht.
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5.2 Ergebnisdiskussion
5.2.1 Ausgangssituation: Die Zersetzergemeinschaft der
Kammlagen-Fichtenbestände des Osterzgebirges
5.2.1.1 Die Enchytraeen-Synusie
Nach der von GRAEFE (1993a, 1998) vorgeschlagenen standortsökologischen Gliederung der
Annelidengesellschaften gehört der Enchytraeenbestand ( = „Synusie“ sensu GISIN 1943,
STRENZKE 1952, TISCHLER 1955 = „partielle Soziation“ sensu BALOGH 1953) der Referenz-
parzelle [Fi(+)] der Vergesellschaftungsordnung Cognettietalia bzw. des Gesellschaftsverbandes
Achaeto-Cognettion an. Innerhalb dieses Verbandes ist diese Zersetzergesellschaft der Assozia-
tion Achaeto-Cognettietum zuzuordnen, die speziell für bodensaure Wälder nördlicher und
gemäßigter Breiten, darüber hinaus aber auch für einige andere Biotoptypen, beispielsweise für
Calluna-Heiden, charakteristisch ist (GRAEFE 1993a, 1998). Bei der Benennung der Gesell-
schaftseinheiten orientiert sich GRAEFE an jenen „Schlüsselarten“ der Annelidenzönose, denen
aufgrund ihrer Individuendichte bzw. Biomasse besondere funktionelle Bedeutung zukommt und
deren indikatorischer Stellenwert somit als wesentlich anzusehen ist (vgl. Kap. 5.2.1.2). Da
Enchytraeen in engem Kontakt mit der Bodenlösung stehen, indizieren sie darüber hinaus die
unmittelbare „chemische Umwelt“ der Mikroorganismen (BEYLICH et al. 1995, GRAEFE 1995,
STACHURSKA-HAGEN 1980), die an den Zersetzungsprozessen den weitaus größten meta-
bolischen Anteil haben (z.B. REICHLE 1977, PETERSEN & LUXTON 1982).
Andererseits sind nahezu alle Enchytraeenarten – ebenso wie auch die überwiegende Mehrzahl
anderer Destruententaxa – relativ unspezifisch an Biotoptypen gebunden (14). Dies wird am
Auftreten bestimmter Assoziationen in verschiedenen Lebensräumen deutlich. So sind nur 2 – 3
der in Europa vorkommenden Enchytraeenarten ausschließlich in Waldhabitaten anzutreffen
(GRAEFE 1997). Nach GRAEFE (1997) ist hierfür hauptsächlich die Ausprägung des Mikro-
habitats, nicht aber dessen Zugehörigkeit zu (pflanzensoziologischen) Klassifizierungskategorien
ausschlaggebend. Gründe für strukturelle Ähnlichkeiten der Zersetzergesellschaften nord- und
mitteleuropäischer Fichtenwälder sind danach vorwiegend in einer strukturellen Ähnlichkeit der
Bodenmikrohabitate (rohhumusartige Moder- bzw. Rohhumusauflagen) bzw. der dortigen
Bedingungen – besonders hinsichtlich pH-Wert, Bodenfeuchte und Humusgehalt – zu suchen
(z.B. RÖMBKE et al. 1997). Hierbei sind auch Ähnlichkeiten forstlicher Handlungen (z.B. Kahl-
schlagwirtschaft, Düngung, mehrfach hintereinandergeschaltete Fichtengenerationen) sowie
stoffliche Belastungen zu berücksichtigen.
Da die Enchytraeensynusie des Referenzbestandes sich von anderen sauren Fichtenökosystemen
nicht grundlegend unterscheidet (Tab. 24), scheint die extreme Immissionsbelastung in den
Kammlagen des Erzgebirges – im Verbund mit den edaphischen und klimatischen Rahmen-
bedingungen (s. Kap. 2.5) – die autökologischen Qualität der Bodenmikrohabitate kaum beein-
trächtigt zu haben. Dennoch ergeben sich für die Enchytraeengemeinschaft von [Fi(+)] struktu-
relle Besonderheiten. So lag die durchschnittliche Individuendominanz des Starksäurezeigers
(14)   Beispielsweise geben WEIGMANN & KRATZ (1981) bei 317 von 406 in Mitteleuropa vorkommenden Oribatidenarten Fund-
belege aus verschiedenen Pflanzenformationen an (vgl. ANHANG Tab. A).
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Marionina clavata (GRAEFE & SCHMELZ 1999: Bodenreaktionszahl 1) mit 74 % weit über dem
entsprechenden Wert von Cognettia sphagnetorum (17 %; Reaktionszahl 2 = Starksäure- bis
Säurezeiger). Selbst bei Ausklammerung der Juliaufnahme 1997, bei der M. clavata auf [Fi(+)]
extrem hohe Dichten erreichte (Kap. 4.2.4), lag der Individuendominanzwert dieser Spezies mit
61 % auf einem überaus hohen Niveau, während C. sphagnetorum einen Populationsanteil von
nur 28 % stellte. Gewöhnlich sind Enchytraeengemeinschaften von Fichtenbestände auf Moder-
oder Rohhumusböden jedoch stark von C. sphagnetorum dominiert. Anteile von mindestens
80 % (HARTMANN et al. 1989a, b, HUHTA et al. 1998, SCHOCH–BÖSKEN & GREVEN 1987), häufi-
ger sogar von weit über 90 % am Individuenspektrum sind vielfach belegt (z.B. ABRAHAMSEN
1972a, 1973a, BAUER et al. 1994, HARTMANN et al. 1989a, b, HUHTA et al. 1967, JANS & FUNKE
1989, NURMINEN 1967, SIIRA-PIETIKÄINEN et al. 2001). Auch in einem mehrjährigen Ver-
sauerungsexperiment stieg die Siedlungsdichte von C. sphagnetorum nach wiederholter künstli-
cher saurer Beregnung absolut wie relativ an, so daß nach 6 Jahren Dominanzanteile > 99 %
resultierten (PERSSON et al. 1987). Nur in wenigen von GRAEFE (1993a, b) untersuchten Fichten-
beständen traten C. sphagnetorum und M. clavata im Rohhumusboden in der gleichen
Abundanzklasse auf.
Innerhalb einer in den Immissionsbereich eines Zement- und Kalkwerkes gelegten Catena
dokumentierte GRAEFE (1993b) bei einer Untersuchung zu Veränderungen der Annelidenzönose
in dem am weitesten vom Emittenten entfernten und damit am geringsten von Kalkstaub-
einträgen beeinflußten Fichtenbestand ebenfalls ein Achaeto-Cognettietum, bei der M. clavata
vor C. sphagnetorum die höchste Dominanzposition erreichte (bei höheren Eintragsmengen trat
ein andersartiger Gesellschaftsverband auf). Die strukturelle Ähnlichkeit zur Enchytraeensynusie
von [Fi(+)] legt den Schluß nahe, daß die rezente Enchytraeengesellschaft aus einem ursprüng-
lich artenärmeren Achaeto-Cognettietum hervorgegangen ist, das sich im Zuge der in den 70er
und 80er Jahren großflächig durchgeführten Kompensationskalkung hinsichtlich Arteninventar
und Dominanzkonstellation deutlich gewandelt hat. Der scheinbare Widerspruch, daß bei einer
Aufbasung gerade der Starksäurezeiger M. clavata gegenüber dem eine breitere pH-Amplitude
tolerierenden Säurezeiger C. sphagnetorum dominiert, ist vermutlich auf milieuabhängige inter-
spezifische Konkurrenzphänomene oder auf artspezifische Unterschiede der Nahrungsressoucen-
verfügbarkeit oder Prädationsbedingungen (etwa über eine kalkungsbedingte Förderung be-
stimmter Gamasidenarten im Zusammenhang mit differierenden vertikalen Aufenthaltspräferen-
zen der beiden Enchytraeenarten im Bodenprofil; vgl. HEUNGENS & VAN DAELE 1984) zurück-
zuführen. Zudem dürfte M. clavata als Bewohner tieferliegender Oberbodenhorizonte in
geringerem Ausmaß einer kalkungsbedingten Milieuänderung ausgesetzt gewesen sein als die
vorwiegend den L- und Of-Horizont besiedelnde Art C. sphagnetorum (15). Daß gerade letztere
Art auf Baseneinträge sensibel reagiert, wurde wiederholt dokumentiert (ABRAHAMSEN 1983,
BÅÅTH et al. 1980a, HÅGVAR & ABRAHAMSEN 1980, HEUNGENS 1984, HUHTA et al. 1983,
HUHTA 1984, JANS & FUNKE 1989, PERSSON 1988, SCHOCH-BÖSKEN 1989). Zudem scheint die
Negativwirkung von Kalkungsmaßnahmen auf die Populationsentwicklung von C. sphagneto-
rum ausgesprochen lange anzuhalten. Nach Ergebnissen verschiedener Autoren im gleichen
Kiefernbestand (BÅÅTH et al. 1980a, LUNDKVIST 1977 bzw. PERSSON 1988) lag die Wohndichte
5 Jahre nach der Applikation von 5.000 kg CaCO3 ha-1 bei nur 11 bzw. 17 % der Werte von
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unbehandelten Vergleichsflächen. Selbst 12 Jahren später war die Population von C. sphagneto-
rum von einer vollständigen Regeneration weit entfernt. Die Mutmaßung, daß M. clavata als
Bewohner tiefliegender Oberbodenhorizonte auf kalkungsbedingte Milieuänderungen weniger
beeinflußt worden sein könnte, basiert hingegen auf einer entsprechenden Hypothese von
PERSSON (1988), der bei nicht weiter spezifizierten Arten der hemi- bis euedaphisch lebenden
Gattung Achaeta in Rohhumusböden zweier Fichtenwälder Südschwedens keine nachweisbaren
Reaktionen auf experimentelle Kalkungsmaßnahmen fand, während C. sphagnetorum auf nahezu
alle Behandlungsvarianten mit starken Dichtereduktionen reagierte.
Neben den Mäßigsäurezeigern Mesenchytraeus glandulosus, Enchytronia parva sowie dem
Polychaeten Hrabeiella periglandulata (nach GRAEFE & SCHMELZ 1999; s. ANHANG Tab. B) ist
insbesondere das Auftreten der Schwachsäure- bis Schwachbasenzeiger Cognettia glandulosa
und Fridericia ratzeli ein weiteres Indiz für die kalkungsbedingte Überprägung der Enchytraeen-
synusie. Beide Arten fehlen in Böden mit stark saurem Milieu. Auf [Fi(+)] besiedelte Cognettia
glandulosa stets Mikrohabitate mit einem pHH2O-Wert 3,9. Fridericia ratzeli trat nie unter dem
pHH2O-Wert  4,3 auf (Tab. 25). Auch Individuen von Hrabeiella periglandulata tauchten nur in
einer einzigen der auf lokale Protonenkonzentration getesteten Teilprobe mit einem Aziditäts-
wert von 4,3 auf. Eine mögliche Erklärung für die Anwesenheit dieser Spezies im Referenz-
bestand, dessen Arteninventar im Vergleich zu Literaturdaten anderer Fichtenwälder relativ hoch
einzuschätzen ist (s. Tab. 24), besteht infolgedessen in stellenweise aufgetretenen Material-
akkumulationen im Zuge der umfangreichen Kalkungsaktivitäten in den 70er und zu Beginn der
80er Jahre, die sich in der rezenten Gesellschaftszusammensetzung nachzeichnen. Darüber hin-
aus könnte auch eine mit der zunehmenden Bestandesauflösung einhergehende Beschleunigung
des Humusabbaues zu kleinräumigen Aziditätsdifferenzen (z.B. BRINKMARK 1989) und damit zu
dem „relativen“ Artenreichtum der Referenzfläche beigetragen haben.
Tab. 25: Aziditätsbereich vertikal differenzierter Bodenproben (0-4 cm; 4-8 cm), in denen Basenzeiger
des Taxons Annelida auf der Referenzparzelle [Fi(+)] nachgewiesen wurden.
R = Reaktionszahl nach GRAEFE & SCHMELZ (1999)
n = in den pH-untersuchten Proben vorgefundene Individuen (N = 18 Stechproben = 36 Bodensäulenabschnitte)
flächenbezogenes pHH2O-Mittel ± Stdabw.: 0-4 cm = 3,70 ± 0,39 (n = 69); 4-8 cm = 3,48 ± 0,25 (n = 69)
(Berücksichtigung aller flächenbezogen analysierter pH-Proben)






Cognettia glandulosa (1) 7 3,9 – 4,4 3,4 – 4,1 22
Fridericia ratzeli (1) 7 4,4 – 4,9 3,9 – 4,3 7
Mesenchytraeus glandulosus (1) 6 3,2 – 5,3 3,2 – 4,3 33
Hrabeiella periglandulata (2) 6 5,3 4,3 10
(1) Individuen ausschließlich aus Bodensäulenabschnitten der Tiefenstufe 0–4 cm extrahiert
(2) sämtliche Individuennachweise aus einem einzigen Bodensäulenabschnitt (4-8 cm)
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5.2.1.2 Die Lumbriciden-Synusie
Zum charakteristischen Artenspektrum der Fichtenbestände in den Kammlagen des Osterzgebir-
ges gehören neben den beiden im Referenzbestand nachgewiesenen Regenwurmarten Dendro-
baena octaedra und Dendrobaena illyrica auch Dendrodrilus rubidus und Lumbricus rubellus.
Die letztgenannten Arten wurden bereits von BÖSENER (1964b, 1965) in Fichtenaltbeständen des
an das Untersuchungsgebiet angrenzende Forstreviers „Rehefeld“ in geringer Siedlungsdichte
erfaßt. Auch das Auftreten im günstigeren pH-Milieu der Versuchsanlage [LUG] legt ein poten-
tielles Vorkommen im Referenzbestand nahe. D. octaedra, D. rubidus und L. rubellus stellen die
wichtigsten Arten der Dendrobaena octaedra-Assoziation, einer in Nadel-, Buchen- und
Eichenwäldern auf sauren Podsolen und podsolierten Braunerden Mittel-, Nord-, Osteuropas und
Sibiriens häufig auftretende Regenwurm-Synusie (GRAFF 1953, LEE 1985, NORDSTRÖM &
RUNDGREN 1973, PEREL 1977, SATCHELL 1983). In der standortsökologischen Gliederung der
Annelidengesellschaften nach GRAEFE (1993a, 1998) wird diese Artengruppe der Achaeto-
Cognettietum-Assoziation (s. Kap. 5.2.1.1) lediglich beigeordnet, womit die im Verhältnis zu
den Enchytraeen untergeordnete ökologische Bedeutung der Lumbriciden innerhalb dieser
Vergesellschaftung zum Ausdruck kommt, die der Autor aus dem geringen Biomasseanteil ab-
leitet. Im Osterzgebirge einschließlich dessen Vorland (Tharandter Wald) scheint eine Erweite-
rung der Dendrobaena octaedra-(Achaeto-Cognettietum)-Assoziation durch das Vorkommen der
endemitischen Form D. illyrica typisch zu sein (BÖSENER 1964a, 1965). Nach ERNOSVITOV
(1935) hat diese Spezies ihr Hauptverbreitungsgebiet in Böhmen. Jüngere Untersuchungen
belegen jedoch auch Vorkommen für die nördliche Oberpfalz (MAKESCHIN 1994), was auf ein
ausgedehnteres Verbreitungsgebiet hindeutet.
Die fehlenden Belege für D. rubidus und L. rubellus im Referenzbestand mögen auf sehr gerin-
gen Individuendichten dieser Spezies und auf Präferenzen für spezielle Biochorien (s. EDWARDS
& BOHLEN 1996, LEE 1985) beruhen. Angesichts der Beprobungsintensität dürften beide Fakto-
ren die Chance des Artnachweises stark gemindert haben. Zudem treten D. rubidus und
L. rubellus in der typischen Dendrobaena octaedra-Synusie saurer Nadelwälder als rezedente
Begleitarten ohnehin vergleichsweise selten auf (s. NORDSTRÖM & RUNDGREN 1973). Vielleicht
bedingten auch kleinräumige kalkungsbedingte Unterschiede im Bodenmilieu zudem Aggrega-
tionen der Lumbriciden in weniger versauerten Mikrohabitaten (vgl. WOLTERS & SCHAUERMANN
1989). Weder bei Freilandstudien noch bei Mikrokosmosexperimenten mit vergleichbaren pH-
Bereichen wurden allerdings signifikante Beziehungen zwischen Siedlungsdichten oder Kokon-
produktion dieser Arten und lokalen Aziditätsdifferenzen nachgewiesen (vgl. AMMER 1992,
MAKESCHIN 1994, NORDSTRÖM & RUNDGREN 1974). Von D. rubidus ist bekannt, daß diese Spe-
zies selbst bei ungünstigen Bodenverhältnissen in speziellen Biochorien – etwa vermoderndem
Holz oder unter der Rinde von Stubben und abgestorbenen Bäumen – noch Überlebensmöglich-
keiten findet (LEE 1985, SATCHELL 1983). Eine Beprobung dieser Sonderstrukturen war jedoch
nicht Gegenstand der vorliegenden Arbeit.
AMMER & MAKESCHIN (1994) belegten im Rahmen des „Kalkungs- und Versauerungsexperi-
mentes Höglwald“, daß in einem Fichtenaltbestand mit einer typischen Dendrobaena octaedra-
Synusie eine siebenjährige Beregnung mit extrem saurem Niederschlag (pH 2,7 – 2,8; Ansäue-
rung mit H2SO4) zu einem vollständigen Verschwinden von D. rubidus und L. rubellus führte,
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während die als besonders säuretolerant geltende Spezies D. octaedra (NORDSTRÖM &
RUNDGREN 1974, WOLTERS & SCHAUERMANN 1989) mit einer Dichte von etwa 5 Ind. m-2
weiterhin auftrat. Für das lokale Erlöschen werden neben einer unmittelbaren Schadwirkung der
Säure – vor allem bei der diesbezüglich empfindlichsten Art L. rubellus – in erster Linie indi-
rekte, an die Veränderungen der Substratazidität gekoppelte Ursachen, z.B. Gehalte essentieller
oder toxischer Elemente des Bodens und der Bodenlösung (insbesondere Ca und Al) sowie
ungünstiger werdende Ernährungsbedingungen angeführt (MAKESCHIN 1991b, AMMER 1992,
AMMER & MAKESCHIN 1994). Da im Untersuchungsgebiet trotz des für die 90er Jahre feststell-
bare Immissionsrückgang die Protonenkonzentration im Niederschlagswasser bei Spitzenbela-
stungen nach wie vor Werte erlangt, die an die Säureapplikationen im Höglwald-Experiment
nahezu heranreichen (s. Kap. 2.4), mag auch der Totalausfall oder zumindest ein weitgehender
Populationsniedergang von D. rubidus und L. rubellus durchaus möglich sein.
Andererseits traten bei PERSSON et al. (1987) nach längerfristigen Säureapplikationen im Frei-
land keine Artenverluste innerhalb der Dendrobaena octaedra-Assoziation auf. Gleichwohl
könnte der Umstand einer zum Erfassungszeitpunkt bereits 15 Jahre zurückliegenden Säurekom-
pensation durch die letztmalige Flächenkalkung des Referenzbestandes [Fi(+)] einem Ausfall
dieser Arten – im Zusammenhang mit höheren autökologischen Ansprüchen von D. rubidus
und L. rubellus an den Nährstoffreichtum ihres Lebensraumes (RÖMBKE et al. 1997, WOLTERS
& SCHAUERMANN 1989) – Vorschub geleistet haben. Bei fortgesetzter Säureberegnung im
Anschluß an Kalkungsmaßnahmen beobachtete AMMER (1992; AMMER & MAKESCHIN 1994)
nach anfänglich starker Abundanzsteigerung einen außerordentlich heftigen Populationsrück-
gang. Die Autoren führen dieses Phänomen auf eine vorübergehende Erweiterung des verfüg-
baren Nahrungsangebotes infolge des Absinkens der Entsäuerungsfront zurück, was mittelfristig
zu einer trophischen Erschöpfung führen kann, wenn leicht verwertbare Anteile der organischen
Auflage zunehmend defizitär werden. In diesem Zusammenhang mag die spärliche Boden-
vegetation und die schadbedingt geringen Zuwachsraten der im Referenzbestand lebend verblie-
benen Baumindividuen zu einem akuten Nahrungsmangel und damit zu einer Verdrängung von
D. rubidus und L. rubellus über interspezifische Konkurrenz beigetragen haben (vgl. AMMER
1992, EDWARDS 1983).
Koniferenwälder saurer Rohhumus- und Moderstandorte zeichnen sich generell durch geringe
Lumbricidendichten und Biomassen aus (z.B. EDWARDS & BOHLEN 1996). Nach einer Über-
sichtstafel von SATCHELL (1983) sind Wohndichten zwischen 4 und 28 (Ø 12,3) Ind. m-2 und
Biomassen von 0,36 bis 3,1 (Ø 1,53) g TM m-2 (Frischgewicht umgerechnet nach AXELSSON
et al. 1984) typisch. Auch im Vergleich zu weiteren Fichtenwäldern Mittel- und Nordeuropas
(ABRAHAMSEN 1972b, AMMER 1992, AMMER & MAKESCHIN 1994, BÖSENER 1964b, DUNGER
et al. 1972, GHILAROV 1969, GRAEFE 1990, HUHTA et al. 1967, MÄRKEL & BÖSENER 1960,
MAKESCHIN 1991b, 1994, NORDSTRÖM & RUNDGREN 1973, 1974, PERSSON & LOHM 1977,
SCHAUERMANN 1986, SCHLENKER 1971 u.a.; Übersicht in AMMER 1992) muß die Regenwurm-
zönose des Referenzbestandes als ausgesprochen individuen- und biomassearm eingestuft
werden. Die Resultate entsprechen annähernd jenen minimalen Werten von 5 Ind. m-2 und 0,08 g
TM m-2, welche AMMER & MAKESCHIN (1994) auf die Folgewirkungen ihrer siebenjähriger,
extrem sauren Flächenberegnung (s.o.) zurückführen, und legitimiert zu der Annahme einer
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immissionsbedingt nachhaltigen Limitierung der Populationsgrößen (s.a. DUNGER 1995). Ein
determinierender Einfluß klimatischer Faktoren, insbesondere Kälte und Bodenfrost, erscheint
dagegen unwahrscheinlich, da die Dendrobaena octaedra-Assoziation selbst Extremstandorte
wie Tundrenböden besiedelt (LJUNGSTRÖM 1967). Gerade D. octaedra gilt als besonders
kälteresistent und ist nach HOLMSTRUP (1994) in der Lage, in gefrorenen Böden bei – 8° C über
3 Monate und bei – 13,5° C zwei Wochen zu überleben. Auch das wesentlich höhere Dichte-
niveau im günstigeren Bodenmilieu der Versuchsanlage [LUG] spricht klar gegen einen vor-
wiegenden Einfluß klimatischer Faktoren.
5.2.1.3 Die Oribatiden-Synusie
Nach der biozönotischen Gliederung von STRENZKE (1952) entspricht die rezente Hornmilben-
gesellschaft des Referenzbestandes [Fi(+)] einer speziellen Ausbildungsform der Nothrus
silvestris-Synusie, wie sie für bodensaure Wälder und Moore typisch ist. Für den norddeutschen
Raum konnte STRENZKE die dem GRAEFEschen Gesellschaftsverband analoge Sozietätsstufe in
zwei Assoziationsformen differenzieren. Die Achipteria punctata-Synusie tritt an nassen bis
feuchten Moor- und Waldstandorten auf. An trockeneren Waldstandorten ist dagegen eine nach
der Differentialart Achiptera italica bezeichneten Assoziation zu erwarten. Auf der Referenz-
fläche [Fi(+)] wurde eine aus 31 Spezies bestehende Gesellschaft vorgefunden, die sich aus
– 6 Charakterarten des Nothrus silvestris-Verbandes (Nothrus silvestris, Chamobates borealis,
Hemileius initialis, Phthiracarus piger, Suctobelbella similis, Eupelops torulosus),
– 10 überwiegend euryök einzustufenden Begleitarten des Nothrus silvestris-Verbandes
(Camisia biurus, Hypochthonius rufulus, Nanhermannia elegantula, Oppiella ornata,
O. subpectinata, O. nova, Oribatula tibialis, Suctobelbella subcornigera, Tectocepheus
velatus, T. sarekensis),
– einer Charakterart (Nanhermannia nana), einer Begleitart (Platynothrus peltifer) und einer
vikariierenden Begleitart (Metabelba montana) der Achipteria punctata-Assoziation,
– 2 Charakterarten (Euphthiracarus monodactylus, Chamobates voigtsi), 3 typischen Begleit-
arten (Steganacarus spinosus, Carabodes labyrinthicus, Autognetha longilamellata) und ei-
nem vikariierenden Begleiter (Melanozetes meridionalis) der Achiptera italica-Assoziation
zusammensetzte. Die übrigen Spezies ordnen sich nach der biozönotischen Gliederung
STRENZKEs wie folgt ein:
– Carabodes rugosior, Fuscozetes setosus: Für diese Spezies fand STRENZKE (1952) keine
klare Beschränkung auf eine bestimmte Synusie, jedoch zeigten beide eine deutliche Bevor-
zugung für die Gruppe azidophiler Vereine.
– Heminothrus longisetosus: Die Art hat nach STRENZKE (1952) ihre Hauptentfaltung in der
für flottierende und wassergetränkte Moormoose typischen Limnozetes ciliatus-Synusie.
Diese tritt bei sinkendem Substratwassergehalt in die Achipteria punctata-Synusie über.
– Belba pseudocorynopus, Hypodamaeus gracilipes, Nothrus cf. parvus: Diese Arten fehlen in
STRENZKEs Klassifikation (mit Bezug auf das Norddeutsche Tiefland). Ob die beiden erst-
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genannten Spezies als Vikarianten der nah verwandten Arten Belba corynopus bzw. Da-
maeus clavipes gelten können, bleibt aufgrund fehlender autökologischer Kenntnisse unklar.
Die auf [Fi(+)] etablierte Gesellschaft setzte sich folglich aus Vertretern beider von STRENZKE
strikt unterschiedenen Nothrus silvestris-Assoziationen zusammen, die jeweils spezifische, sich
gegenseitig ziemlich scharf ausschließende Charakterartenkombinationen aufweisen. Dies kann
im Grunde nur auf lokale Unterschiede autökologischer Steuergrößen bzw. auf wechselhaft
überlagernde Faktorenkombinationen zurückzuführen sein, aus denen im Fokus des zufälligen
Beprobungsrasters zwangsläufig eine gesellschaftsassoziative Mischform resultiert (vgl.
STRENZKE 1952), die – zusammengefaßt betrachtet – intermediäre Verhältnisse anzeigt.
Unter Ausklammerung biotischer Wirkgrößen wie Konkurrenz, Prädation oder Mutualismus
gelten nach bisherigem Kenntnisstand die Gehalte an organischen Stoffen, Deckungsgrade der
Bodenvegetation bzw. vegetationsfreier Streubereiche sowie die Feuchte- und Aziditätver-
hältnisse innerhalb der relevanten Mikrohabitate zu den wesentlichsten Determinanten der
Ausprägung von Hornmilbenzönosen (z.B. STRENZKE 1952, WALLWORK 1983, WEIGMANN &
KRATZ 1981). Vermutlich sind die beiden erstgenannten Einflußgrößen als Ursache für die
Mischassoziation des Referenzbestandes eher unbedeutend, weil Verteilung und artliche
Zusammensetzung der Bodenvegetation auf der Referenzparzelle relativ homogen ausfiel bzw.
– im Falle des Corg-Gehaltes – mit hoher Wahrscheinlichkeit angenommen werden kann. Hinge-
gen erscheint evident, daß der kleinräumigen Heterogenität der Substratfeuchte, die klar aus
(i) dem Vergleich des prozentualen Substratwassergehaltes (15)
(ii) der augenscheinlichen Betrachtung des Referenzstandortes mit seinen kleinflächig teil-
weise nassen Senkenbereichen
(iii) dem geklumpten Vorkommen der hydrophilen Spezies Heminothrus longisetosus
abzuleiten ist, diesbezüglich entscheidender Stellenwert beigemessen werden muß. Mit statisti-
schen Mitteln ließ sich diese Einschätzung anhand des vorliegenen Datenmaterials allerdings
nicht bestätigen.
Der starke Einfluß der Bodenazidität wird allein durch das Auftreten der Nothrus silvestris-
Synusie auf der Referenzfläche bereits offensichtlich. Diese Gesellschaftsassoziation setzt sich
zum größten Teil aus azidophilen bzw. azidotoleranten Spezies zusammen, wie zahlreiche
empirische (KNÜLLE 1957, MORITZ 1963, STRENZKE 1952 u.a.) oder experimentelle Freiland-
untersuchungen (BÅÅTH et al. 1980a, b, HÅGVAR & ABRAHAMSEN 1977, 1980, HÅGVAR &
AMUNDSEN 1981, HÅGVAR & KJØNDAL 1981c, HENEGHAN & BOLGER 1996, HEUNGENS & VAN
DAELE 1984) oder auch Laborexperimente belegen (z.B. HÅGVAR 1988, VAN STRAALEN &
VERHOEFF 1997). Das Vorkommen der nach Laborbefunden ausgesprochen alkalophilen Art
Plathynothrus peltifer (VAN STRAALEN & VERHOEFF 1997) läßt sich mit den gleichen Argumen-
ten erklären wie das Auftreten basenanzeigender Enchytraeenarten (s. Kap. 5.2.1.1). Anderer-
seits scheint weitgehend ausgeschlossen, daß diese in Nadelwaldbeständen Mitteleuropas mit
(15) An 6 Terminen entnommene Teilproben des Tiefenbereichs 0-4 cm (n = 46) differierten im Mittel um den Faktor 1,4 – im
Bereich 4-8 cm um den Faktor 1,6.
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pH-Mittelwerten zwischen 3 und 5 gemeinhin anzutreffende Spezies dort stets Mikrohabitate mit
einem pH-Wert > 7 besiedeln soll (oder kann), welche die Art in Präferenzversuchen regelmäßig
bevorzugte. Vielmehr dürfte die starke Diskrepanz zwischen den Freilanddaten und den in
Laborexperimenten ermittelten Präferenzen darauf zurückzuführen sein, daß die eine schützende
hydrophobe Kutikula aufweisenden Bewohner des luftgefüllten Bodenporenraumes infolge der
Komplexität des gesamten autökologischen Wirkungsgefüges auch weit entfernt von „eindimen-
sional“ an Verhaltensexperimenten gemessenen pH-Optima existieren können. Als in diesem
Sinne protegierende Faktoren sind beispielsweise eine gute Verfügbarkeit pilzlicher Nahrung
oder ein geeignetes und nicht zu stark variierendes Feuchteregime diskutierbar (VAN STRAALEN
& VERHOEFF 1997). Nach heutigem Kenntnisstand kann für die allermeisten Hornmilbenspezies
davon ausgegangen werden, daß die Protonenkonzentration die Siedlungsdichten der Arten vor-
wiegend indirekt über Faktoren oder Prozesse beeinflußt, die ihrerseits mit der Azidität des Sub-
strates verknüpft sind (HÅGVAR 1987a, b, 1994b, VAN STRAALEN & VERHOEFF 1997). Insbeson-
dere der interspezifischen Konkurrenz kommt in diesem Zusammenhang besondere Bedeutung
zu, da unterschiedliche Aziditätswerte verschiedenen Arten Konkurrenzvorteile zu verschaffen
scheinen (HÅGVAR 1987a, b).
Nach STRENZKE (1952) ist bei einem Faktorengefüge, das den Referenzbestand charakterisiert
(hohe Bodenazidität, mittlere bis hohe Feuchtegrade, hoher Humusgehalt, geringe bis mittlere
Vegetationsdeckung), für Hornmilben ein hoher Artenreichtum zu erwarten. Dies steht in deutli-
chem Widerspruch zu der im Vergleich mit anderen Fichtenökosystemen geringen Artenvielfalt
von [Fi(+)] (s. Tab. 26). Frühere Inventuren von MÄRKEL (1958a) und SCHWALBE (1991), die
unter anderem auf dem Kahlebergplateau gelegene Standorte in der Nachbarschaft des Referenz-
bestandes untersuchten, kamen mit 25 bzw. 39 nachgewiesenen Spezies (vgl. Tab. 27) ebenfalls
auf Artenpräsenzwerte, die sich größenordnungsmäßig im unteren Bereich der in Fichtenwald-
Ökosystemen Mittel- und Nordeuropas ermittelten Resultate bewegen (Tab. 26).
Eine Ergründung dieser „relativen Artenarmut“ ist schwierig. Angesichts der Resultate MÄRKELs
aus dem Jahre 1957 erscheint jedoch ein ursächlicher Zusammenhang mit der SO2-Immissions-
belastung, die erst in den späten 70er Jahren bis gegen Ende der 80er Jahre ihr Maximum
erreichte (ZIMMERMANN et al. 1998), eher unwahrscheinlich (vgl. hierzu VAN K 1967). Zwar
kann anhand der Emmissionssituation in Nordböhmen und der in den 50er Jahren lokal auftre-
tenden „Rauchgasschäden“ an der Fichte eine bereits damals nicht unerhebliche Belastungs-
situation abgeleitet werden (gebietsspezifische Immissionsmessungen der Station Zinnwald sind
erst seit 1971 verfügbar), doch stieg der SO2-Ausstoß im Nordböhmischen Becken, wo nach
DÄSSLER (1986) rund 60 – 70 % der SO2-Einträge in den Kammlagen emmittiert wurden, im
Zeitraum zwischen MÄRKELs und SCHWALBEs Datenerhebungen um den fünffachen (!) Betrag
an (CZECH STATISTICAL OFFICE 1996).
Eine überzeugendere Erklärungsmöglichkeit für die augenscheinliche Artenarmut besteht hinge-
gen in den ungeschützten und rauhen Klimabedingungen der Kammlagen. SCHWALBE (1991)
fand in nur wenige Kilometer entfernten und ebenfalls stark SO2-belasteten, jedoch 150 bis 250
Höhenmeter tieferliegenden und geschützten Fichtenbeständen bereits deutlich höhere Arten-
zahlen (Tab. 26; Flächen I., III., III.j, IV., V.). MÄRKEL, der eine Diversitätsabnahme von den
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unteren Lagen (Tharandter Wald) über mittlere und höhere Erzgebirgslagen bis zu den Kamm-
lagen aufzeigte und einen zunehmenden Ausfall von echten Tiefenbewohnern wie Rhysotritia
duplicata (GRANDJEAN, 1953), Microtritia minima (BERLESE, 1904) oder Oppia minutissima
SELLNICK, 1950, aber auch einiger weiterer Spezies wie etwa Rhysotritia ardua (C.L. KOCH,
1841), Porobelba spinosa (SELLNICK, 1920) oder Allosuctobelba grandis (PAOLI, 1908) belegte
(andere von MÄRKEL als fehlend deklarierte Spezies konnte SCHWALBE (1991) für die Mittel-
und Hochlagen später nachweisen), führte dieses Phänomen gleichfalls auf klimatischen Ein-
wirkungen zurück (MÄRKEL 1958b, 1959). Für die Kammlagen zieht MÄRKEL (1959) hierbei
Analogien zum Fehlen einiger der für mitteleuropäische und südskandinavische Fichtenforste
typischen Arten im nördlichen Skandinavien (s.a. HUHTA & KOSKENNIEMI 1975) und vermutet
einen ursächlichen Zusammenhang mit der dort gleichfalls viel länger andauernden und
schärferen Frostperiode (16).
Auch bezüglich der Artenkomposition und anderer strukturellen Merkmale der Zönosen weisen
die von MÄRKEL (1958a) und SCHWALBE (1991) untersuchten Flächen weitreichende Überein-
stimmungen mit dem Referenzbestand [Fi(+)] auf (vgl. Tab. 27). Da das immissionsbedingte
Belastungsniveau, ausgehend von MÄRKELS Untersuchung im Jahre 1957, bis gegen Ende der
70er Jahre extrem anstieg und erst seit Beginn der 90er Jahre wieder abfiel, zeigt der chrono-
sequenzielle Vergleich von 1957 über 1989 bis zu den hier vorgelegten Ergebnissen der Jahre
1996/97, daß die Oribatidenzönose des Kammlagenstandortes „Kahlebergplateau“ in diesem
Zeitraum keinen irreversiblen strukturellen Veränderungen (im Sinne eines gesellschafts-
assoziativen „turn-over“) unterworfen war. Die auffälligsten quantifizierbaren strukturellen Dif-
ferenzen der in Tab. 27 gegenübergestellten Ergebnisse lassen sich wie folgt zusammenfassen:
(i) Der augenscheinliche Anstieg der Tectocepheiden in der Zeitabfolge dürfte zunächst auf
den Umstand zurückzuführen sein, daß MÄRKEL ausschließlich adulte Tiere berücksich-
tigte (mittlerer Juvenilenanteil des Taxons bei vorliegender Untersuchung: 45 %; jahres-
zeitlich entsprechender Juvenilenanteil [Juli-August] bei MÄRKEL: 34 %) und der
tatsächliche Dominanzanteil dieses Taxons aufgrund einer ohnehin bereits hohen Domi-
nanzposition im Jahre 1957 wahrscheinlich noch höher einzuschätzen ist. Die im
Vergleich zu [Fi(+)] geringeren Gesellschaftsanteile von Tectocepheus velatus und
(16)   Andererseits ist jeder Artenergiebigkeitsvergleich stark von spezifischen biotopbezogenen Gegebenheiten (z.B. bestandes-
strukturelle Merkmale; Bestandesalter; Ausprägung der Bodenvegetation; Qualität, Quantität und Diversität von Mikrohabitaten
und Biochorien) und von methodologischen Divergenzaspekten (z.B. zeitliche und räumliche Erfassungsintensität; untersuchte
Flächengröße (Arten-Areal-Beziehung!); Entnahmetiefe der Bodenproben; Vollständigkeit der Einbeziehung vorhandener Mikro-
habitate, Biochorien und Sonderstrukturen; Extraktionseffizienz) beeinflußt, so daß Vergleichsdatenbestände nur bei einer
ausreichenden Berücksichtigung dieser Faktoren heranzieh- und interpretierbar sind. Auch bezüglich der in mancher Hinsicht
differierenden methodischen Ansätze müssen beim Vergleich der hier vorgelegten Resultate und den Ergebnissen MÄRKELs und
SCHWALBEs gewisse Unschärfen angenommen werden. Während MÄRKEL (1958a) – allerdings mit einer anderen Entnahmeme-
thodik und ohne zufällige Stichprobenverteilung – ausschließlich Bodenproben extrahierte, bezog SCHWALBE (1991) zusätzliche
Habitate bzw. Biochorien (Stubben, Wurzelanläufe, Moospolster) mit ein. Vermutlich ist die höhere Zahl an Spezies, die
SCHWALBE für die Kahlebergfläche angibt (Tab. 26 und 27), besonders auf diesen Umstand zurückzuführen. Dagegen führt
MÄRKEL „... einige nicht sicher bestimmbare Milben, die in der geringsten Frequenzklasse vorkamen ...“, in seiner Artenliste
nicht auf und macht auch keine Angaben über den diesbezüglichen Fehlbetrag. Bei aller gebotenen Skepsis sind angesichts dieser
Gesichtspunkte weit höhere Artenidentitätswerte oder sogar identische Artenbestände der zeitversetzt untersuchten Kahleberg-
flächen möglich. Zudem machen die Ergebnisse SCHWALBEs eine höhere Artenzahl für die Referenzfläche [Fi(+)] wahrscheinlich.
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Tab. 27: Artenzusammensetzung und Individuendominanz von Oribatidensynusien (in %; Klassifizie-
rung nach ENGELMANN 1978) der Kammlagen-Fichtenbestände des Osterzgebirges (Kahlebergplateau) in
den Jahren 1957 (nach MÄRKEL 1958a; Fläche [XI.]), 1989 (nach SCHWALBE 1991; Fläche [Kb]) und
1996/97 (Parzelle [Fi(+)]).                                  Artenzahl nach der HURLBERT-Standardisierung: E(Sn) für n = 650 Ind.
= eudominant = rezedent = Art vorhanden, jedoch gibt MÄRKEL (1958a) hierfür
= dominant = subrezedent keinerlei verwendbare Quantitativinformationen an
= subdominant = sporadisch (b) = kein flächenbezogener Beleg, jedoch vom Autor
für andere Kammlagenbestände nachgewiesen
(a) = ausschließliche Berücksichtigung adulter Exemplare (c) = keine Artdifferenzierung T. velatus / T. sarekensis
1957 1989 1996/97







Tectocepheus velatus 14,8 (a,c) 27,5 42,6
Chamobates borealis 15,0 (a) 19,7 4,6
Tectocepheus sarekensis     — (c) 8,6 3,2
Chamobates voigtsi 2,3 (a) 1,9 8,3
Suctobelbella subcornigera 2,9 (a) 2,5 6,4
Steganacarus spinosus 21,6 (a) 4,3 4,3
Oppiella subpectinata 2,9 5,2
Oppiella ornata 5,9 3,4
Suctobelbella similis 0,8 7,2
Oppiella nova 5,8 (a) 1,1 5,3
Hypochthonius rufulus     — (b) 2,9 2,9
Hemileius initialis 3,5 0,4
Melanozetes meridianus — 4,6 0,3
Nothrus silvestris 2,9 (a) 2,8 1,6
Eupelops torulosus 0,2 (a) 0,8 0,3
Oribatula tibialis 1,1 0,1
Belba pseudocorynopus     — (b) 1,2 0,3
Metabelba montana     — (b) 0,6 0,1
Suctobelbella acutidens — 1,1       — (b)
Oppiella sigma — 0,8 —
Fuscozetes setosus 7,2 (a) 0,5 0,1
Carabodes labyrinthicus 0,3 0,1
Euphthiracarus monodactylus     — (b) 0,5 0,1
Suctobelbella subtrigona 0,5       — (b)
Brachychthonius honestus 0,3 —
Nanhermannia nana — 0,9
Scheloribates pallidulus — 0,5       — (b)
Adoristes poppei     — (b) 0,3 —
Neobrachychthonius magnus — 0,5 —
Suctobelba perforata — 0,3 —
Heminothrus longisetosus — — 0,9
Camisia biurus 0,2 0,3
Suctobelba trigona 0,2       — (b)
Suctobelba sp. 0,2 —
Eporibatula rauschensis — 0,2       — (b)
Suctobelbella falcata — 0,2       — (b)
Autogneta longilamellata — 0,1
Damaeobelba minutissima     — (b) 0,2 —
Phthiracarus piger     — (b) — 0,2
Liochthonius brevis — 0,2 —
Liochthonius muscorum — 0,2 —
Melanozetes mollicomus — 0,2 —
Carabodes rugosior     — (b) — 0,2
Hypodamaeus gracilipes — — 0,1
Nanhermannia elegantula — — 0,2
Platynothrus peltifer — — 0,3
Nothrus c.f. parvus — — 0,1
Carabodes marginatus — —
Protoribates badensis — —
Artenzahl absolut 25 38 31
E (S650) — 38,0 24,6
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Chamobates voigtsi in dem von SCHWALBE im Jahre 1989 untersuchten, bereits weitge-
hend abgestorbenen und stark vergrasten Fichtenbestand (der Autor bezeichnete die sich
nur noch durch „einige kleine Waldreste“ auszeichnende Fläche als „Kahleberg-Wiesen“)
könnte mit der von SCHWALBE (1991) postulierten Präferenz dieser Arten für weitgehend
vegetationsfreie Rohhumusdecken zusammenhängen (dieser Befund SCHWALBEs kann
angesichts der Ergebnisse auf der stark vergrasten Versuchsanlage [LUG] zwar nicht be-
stätigt werden, doch könnte sich dies wiederum aus der geringen Bodenazidität dieser
Fläche und der ausgeprägten „Azidophilie“ der genannten Spezies ergeben haben. Eine
weitere Erklärungsmöglichkeit für die differierenden Dominanzanteile von T. velatus
zwischen den Jahren 1989 und 1996/97 besteht in dem geringen zeitlichen Abstand der
Untersuchung SCHWALBEs zu den Kompensationskalkungen der 80er Jahre (s.u.).
(ii) Angesichts des Dominanzranges der Tectocepheiden dürfte die Nichteinbeziehung der
Jungtiere bei MÄRKEL zwar zu einer relativen Erhöhung der Dominanzwerte aller
übrigen Taxa führen, genügt jedoch nicht als befriedigende Erklärung für die hohen
Gesellschaftsanteile von Steganacarus spinosus und Fuscozetes setosus, zumal der Autor
auch die Juvenilen anderer Spezies unberücksichtigt ließ. Möglicherweise handelt es sich
hier um Massenvorkommen dieser Arten aufgrund spezieller klimatischer Einflüsse
(vgl. MÄRKEL 1958a), doch könnten diese Abweichungen zu den Ergebnissen von 1989
und 1996/97 ebensogut von Divergenzen im methodischen Vorgehen herrühren oder
zufallsbedingt sein.
(iii) Die aus SCHWALBEs quantitativen Resultaten hervorgehenden hohen Dominanzwerte von
Chamobates borealis und Melanozetes meridianus dürften vorwiegend auf das abwei-
chende methodische Vorgehen des Autors zurückzuführen sein, neben den Mikro-
habitaten des Rohhumusbodens zusätzliche Habitate bzw. Biochorien zu berücksichtigen.
Wegen des relativ langen Zeitintervalls zwischen den Untersuchungsergebnissen 1957 und 1989
kann anhand der Datenlage nicht ausgeschlossen werden, daß bis zum Beginn der Kalkung
strukturelle Veränderungen aufgetreten sind, die infolge der kalkungsbedingten Neutralisation
dann wieder aufgehoben wurden. Mit größerer Wahrscheinlichkeit sind strukturelle Variationen
jedoch anläßlich der Kalkungsmaßnahmen zu erwarten, soweit diese in Form und ausgebrachter
Menge zumindest kurzfristig eine erhebliche Milieuänderung bewirkten. Entsprechende Unter-
suchungen zum autökologischen Einfluß der Kalkung verdeutlichen, daß es innerhalb des
Taxons Oribatida bei höheren Applikationsgaben zu beträchtlichen Abundanzeinbrüchen
bestimmter „azidophiler“ Arten (z.B. T. velatus, N. silvestris) kommt. Andere Arten
(z.B. S. spinosus) zeigen dagegen keine Reaktionen und erhöhen somit ihre Dominanzposition
(HÅGVAR & AMUNDSEN 1981, KOSKENNIEMI & HUHTA 1986, MÄRKEL & BÖSENER 1960). Am
Beispiel von T. velatus demonstrierten HÅGVAR & AMUNDSEN (1981) in parallel durchgeführten
Experimenten zu Kalkung und Bodenversauerung über künstliche Säureberegnung, wie stark
allein die Reaktionen dieser unter starksauren Verhältnissen hochdominanten Art die Struktur
der Hornmilbengesellschaft beeinflussen kann. In einer Fichtenkultur auf Eisenpodsol (pH 3,9)
sank der Dominanzanteil von T. velatus innerhalb von 5 Jahre nach der Applikation von
4,5 t CaO ha-1 von 20 % auf 3 % ab, während die künstliche Erhöhung der Protonenkonzentra-
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tion auf pH 3,7 bis 3,4 im gleichen Zeitraum zu einer signifikanten Dominanzzunahme der
Spezies auf 43 % führte. Anhand dieser und vergleichbarer Resultate (BÅÅTH et al. 1980a, b,
HÅGVAR 1994b, KOSKENNIEMI & HUHTA 1986) kann davon ausgegangen werden, daß der Do-
minanzanteil von T. velatus nach 1957 im Zuge stark zunehmender Säureeinträge zunächst
anstieg, dann kalkungsbedingt wieder abfiel und auf längerfristig unbehandelten Flächen wie
dem Referenzbestand [Fi[+)] aufgrund weitergehender immissionsbedingter Versauerung
anschließend erneut zunahm.
Zusammenfassend läßt der Abgleich von MÄRKELs und SCHWALBEs Arbeitsergebnissen mit den
im Rahmen dieser Untersuchung gewonnenen Resultate für [Fi(+)] angesichts erheblicher
Schwankungen umweltfaktorieller Einflüsse (infolge der extremen Immissionsbelastung, der bis
zur nahezu vollständigen Erschöpfung der Pufferkapazität führende Bodenversauerung und der
massiven Kalkungsmaßnahmen) auf eine bemerkenswerte Persistenz schließen, die ein hohes
Elastizitäts- und Resilienzvermögen der vorgefundene Variante der Nothrus silvestris-Synusie
voraussetzt. Nach BENGTSON (1994) ist im Zusammenhang mit der zeitlichen Variabilität boden-
faunistischer Gemeinschaften von Wäldern der temperierten Breiten auf der mittelfristigen
Zeitskala (< 25 Jahre) generell nur mit relativ geringen Veränderungstendenzen zu rechnen, was
der Autor vorwiegend auf jene relative Umweltstabilität in Böden zurückführt, welche sich aus
der Regelmäßigkeit des Streueintrages und der Prozeßabfolge des Dekompositionsgeschehens
ableitet (s.a. PONGE et al. 1993, TAKEDA 1987). Demzufolge ist zu erwarten, daß dem waldbau-
lich-meliorativen Vorgehen nach den Absterben bzw. Abtrieb ganzer Bestände wesentliche
Bedeutung für den Erhalt der Leistungsfähigkeit des Dekompositionssystems zukommen kann.
Schließlich ist festzuhalten, daß die Befunde von MÄRKEL und SCHWALBE die regionale Reprä-
sentanz des Hornmilbenbestandes von [Fi(+)] untermauern. Dies erweist sich im Hinblick auf
dessen Referenzfunktion bei der Beurteilung waldbaulich-meliorativer Eingriffsvarianten als
wertvoll, weil die hypothetische Ausgangssituation der Oribatidenpopulation an den Standorten
[LUG] und [KAB] vor Errichtung der forstlichen Versuchsanlagen hierdurch sicherer einzu-
schätzen ist. Die Aussagesicherheit zu den im folgenden diskutierten Eingriffserheblichkeiten
der forstlichen Maßnahmenkomplexe erhöht sich damit nachdrücklich.
5.2.2 Folgesituation: Auswirkungen von Waldneugründungs- bzw. Waldumbau-
maßnahmen auf die Zersetzergemeinschaften
Aus bodenzoologischem Blickwinkel stellen die Maßnahmenkomplexe zur Waldneugründung
auf der Versuchsanlage [LUG] und zum Waldumbau auf der [KAB]-Anlage zwei grundsätzlich
zu unterscheidende Eingriffskategorien dar. Während aus den untersuchten Verfahren zur Wald-
neugründung auf der Versuchsanlage [LUG] „Umwandlungen“ der Bodenbiozönose im Zuge
der Sekundärsukzession resultierten (s. Kap. 5.2.2.1), deuteten die zoozönotischen Gegeben-
heiten auf den Waldumbauvarianten der [KAB]-Anlage eine auf den Abschub der Humusschicht
folgende Öko(neo)genese mit partiellen Populationsneugründungen über (Wieder-)Besiedlungs-
vorgänge und Biotopselektion an (s. Kap. 5.2.2.2) (17). Da die waldgeschichtliche Ausgangslage
der Standorte [LUG] und [KAB] sowie die vorherrschenden geologischen, makro- und meso-
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klimatischen, biogeographischen und immissionsbezogenen Umweltfaktoren weitgehend über-
einstimmten, kommt insbesondere diese Abweichung als zentrale Ursache für die strukturellen
Unterschiede der Zersetzergemeinschaften der Versuchsanlagen in Betracht. Demgegenüber
vermochten die experimentellen Maßnahmen „Pflanzung“ und „Kalkung“ nur eine vergleichs-
weise geringfügige Wirksamkeit zu entfalten (18).
5.2.2.1 Auswirkungen der Waldneugründung auf der Versuchsanlage [LUG]
Die bodenzönologischen Gegebenheiten in den Waldneugründungs-Kulturen der [LUG]-Anlage
waren stark durch umweltfaktorielle Wandlungen infolge forstlicher Reaktionen auf das immis-
sionsbedingten Schadgeschehen vorgeprägt. Wesentlicher Rang ist hierbei der Sekundärsukzes-
sion beizumessen, die im wesentlichen über den Abtrieb eingeleitet wurde. Wie bei stark ge-
schädigten Kammlagenbeständen des Osterzgebirges in den 80er Jahren „allgemein üblich“,
begegnete man dem Fichtensterben am Versuchsanlagenstandort [LUG] mit einer vorgezogenen
Endnutzung der Bestandesreste und anschließender Flächenberäumung zur Beseitigung organi-
schen Grobmaterials (Äste, Kronen) zwecks Vorbereitung anschließender Waldbaumaßnahmen.
Im Prinzip unterscheidet sich diese Vorgehensweise kaum von herkömmlichen, gemeinhin ver-
breiteten Kahlschlagsverfahren erntereifer Vitalbestände nach der WTH-Methode ( = above-
ground whole-tree harvesting) (19).
Entsprechend der Vergleichbarkeit von Eingriffsform- und -intensität kann folglich davon aus-
gegangen werden, daß die Größenordnung umweltfaktorieller Veränderungen infolge eines vor-
fristigen Abtriebes stark geschädigter Fichtenbestände mit Kahlschlägen erntereifer Altbestände
weitreichend übereinstimmt. Für das WTH-Verfahren unterscheidet HUHTA (1976) zwei
Wirkklassen von autökologischem Belang für Bodentiere:
(i) Änderungen bodenphysikalischer und mikroklimatischer Faktoren infolge des Vegetati-
onsverlustes, wobei den Feuchte-, Temperatur- und Strahlungsverhältnissen entscheiden-
des Bedeutung beizumessen ist (GRETSCHY 1952, HUHTA et al. 1967, 1969, HUHTA
1976, LUNDKVIST 1983, MORITZ 1965). Dieser Wirkkomplex bleibt grundsätzlich so
lange erhalten, bis durch die neue Baumgeneration wieder waldtypische Verhältnisse
etabliert sind. Bodenfeuchteveränderungen resultieren einerseits aus Transpirations-
leistungen und Evaporationseffekten der Bäume vor dem Kahlschlag, andererseits aus
einer erhöhten Evaporation an der Bodenoberfläche nach dem Eingriff. Dies führt dazu,
(17)   Anmerkung: Paradoxerweise verhalten sich damit die mit den forstlichen Begriffen „Neugründung“ und „Umbau“ (Termi-
nologie s. THOMASIUS 1996) umschriebenen Eingriffstypen zu ihren Auswirkungen auf die Bodenfauna geradezu komplementär.
(18)   Die durchgängig geringe Bodenazidität auf der Versuchsanlage [LUG] muß in diesem Zusammenhang allerdings ebenfalls
als prädisponierender Umweltfaktor mit hohem Einflußpotential gewertet werden (vgl. Kap. 5.1.1).
 (19)  Autökologisch bedeutsame Differenzen bestanden höchstens infolge einer stärker fortgeschrittenen Auflichtung durch zahl-
reiche abgestorbene Baumindividuen im Vorfeld des Abtriebes. Da schadbedingte Auflichtungen von den Rändern zum Zentrum
eines Bestandes gewöhnlich abnehmen und der Grasbewuchs – als makroskopischem Zeiger umweltfaktorieller Wandlungen –
selbst im Inneren von extrem geschädigten Stangen- und Baumholzbeständen in aller Regel weit weniger dicht ist als auf Kahl-
flächen, mag die Relevanz dieses Aspektes unter dem Gesichtspunkt bodenzönologischer Auswirkungen indes nebensächlich
sein, zumal auch erntereife Altbestände lichtere Verhältnisse und damit gewöhnlich eine grasreiche Bodenvegetation aufweisen.
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daß tieferliegende Bodenhorizonte nach einem Kahlschlag deutlich feuchter werden,
während L- und Of-Lagen wesentlich stärkeren Feuchteschwankungen unterworfen sind.
Ist der Unterboden schlecht wasserdurchlässig, neigen Schlagflächen zudem eher zu
Staunässebildung. Die Temperaturverhältnisse werden mit geringeren Wärmesummen im
Winter und einer starken Erhöhung im Sommer insgesamt extremer, und auch die
täglichen Schwankungsamplituden nehmen beträchtlich zu (z.B. HUHTA et al. 1967).
(ii) Aus den umweltfaktoriellen Wandlungen unter (i) resultieren beträchtliche Veränder-
ungen biologischer und bodenchemischer Faktoren. Wesentliche Bedeutung kann hierbei
der sprunghaft ansteigenden Populationsdichte der Mikroorganismen infolge der
Feuchte- und Temperaturzunahme (FRAZER et al. 1990), aber auch dem kurzfristig hohen
Angebot an zersetzbaren Nadeln, Zweigen und abgestorbenen Wurzeln infolge des Kahl-
schlages beigemessen werden (HUHTA et al. 1967, SMOLANDER et al. 1998). Hieraus
resultiert zunächst eine vorübergehende Beschleunigung des Dekompositionsgeschehens
(COVINGTON 1981; vgl. jedoch PRESCOTT 1997), die eine ansteigende Verfügbarkeit
organischer Nährstoffe bei gleichzeitiger Aziditätsabnahme des Oberbodens zur Folge
hat (PRESCOTT 1997, SMOLANDER et al. 1998). Dieser positiv rückkoppelnde Effekt
erhält die hohe Bioaktivität so lange aufrecht, bis sich der Vorrat an höherenergetischen
Kohlenstoffverbindungen weitgehend erschöpft hat bzw. als gelöstes organisches Mate-
rial im oberen Mineralbodenhorizont anreichert (temporäre „leaching“-Verluste). Das
weitgehende Fehlen tieferwurzelnder Vegetation, welche dieses Nährstoffdepot effektiv
nutzen und so für einen hinreichenden Nachschub organischer Ressourcen auf die
Bodenoberfläche sorgen könnte, kann schließlich direkt oder – über den gleichzeitigen
Rückgang der mikrobiellen Biomasse (z.B. BÅÅTH et al. 1995, SMOLANDER et al. 1998,
SUNDMAN et al. 1978) – indirekt zu Nahrungsengpässen in den Auflagehorizonten
führen, auf deren Ressourcenfunktion der größte Teil der etablierten Bodenfauna obliga-
torisch angewiesen ist (BLAIR & CROSSLEY 1988). Der resultierende Rückgang bzw.
Totalausfall bodenstrukturprägender Taxa hat wiederum Auswirkungen auf bodenphysi-
kalische und (habitat-)funktionssteuernde Parameter; der Oberboden wird insgesamt
dünner und kompakter. Ein nicht zu vernachlässigender Einflußfaktor kann schließlich
infolge einer Verzögerung vegetationssukzessionaler Prozesse – insbesondere im Falle
extremer Vergrasung – bestehen, denn der Oberboden wird dann durch einen immer
dichter werdenden Wurzelfilz zusätzlich verdichtet (HUHTA et al. 1967).
Die Auswirkungen des WTH-Verfahrens auf Bodenbiozönosen waren wiederholt Gegenstand
zoozönotisch-quantitativer Untersuchungen (BLAIR & CROSSLEY 1988, DUNGER 1987,
GRETSCHY 1952, HUHTA et al. 1967, 1969, HUHTA 1976, KARPPINEN 1957, LEITINGER-
MIKOLETZKY 1940, LUNDKVIST 1983, MORITZ 1965, SEASTEDT & CROSSLEY 1981, SUNDMAN et
al. 1978). Aus diesen Arbeiten kann als Fazit abgeleitet werden, daß Reaktionen auf kahl-
schlaginduzierte Veränderungen autökologisch relevanter Umweltfaktoren in der Regel taxon-
spezifisch ablaufen. Verschiedene Taxa können allerdings durchaus unterschiedliche Reaktions-
normen aufweisen. Im zeitlichen Verlauf nach dem Kahlschlag zeigen die meisten Tierpopula-
tionen veränderliche, häufig sogar gegenläufige Abundanzentwicklungen (s.u.). Außerdem ist
von unterschiedlichen Rekonstitutionsgeschwindigkeiten der verschiedenen Taxa auszugehen,
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und auch innerhalb des gleichen Taxons kann die Regenerationsdauer, offenbar auch in Abhän-
gigkeit von den standörtlichen Rahmenbedingungen, sehr variabel ausfallen (s. HUHTA 1976).
Günstigstenfalls scheinen die Populationsstärken – bei Beibehaltung des Bestockungstyps und
Unterlassung meliorativer Begleitmaßnahmen wie Düngung oder mechanischer Bodenbearbei-
tung – einen der Ausgangssituation vor dem Kahlhieb vergleichbaren Zustand erst nach
10 bis 15 Jahren, bei einigen taxonomischen Gruppen sogar erst nach mehreren Jahrzehnten
wieder zu erreichen.
Lumbriciden
Bei den Regenwürmern sind nach Kahlschlägen kurzzeitige Abundanz- und Biomassezunahmen
über höchstens 1 – 2 Jahre zu beobachten, denen stets eine längerfristige Reduktion bis unter das
Niveau der Populationsdichte vor dem Eingriff (HUHTA 1976; s.a. HUHTA et al. 1967, 1969,
PEREL 1965) bzw. bis zum nahezu völligen Verschwinden (BÖSENER 1964a) folgt. HUHTA
(1976) dokumentierte Zunahmen bis zu + 86 % nach zwei Jahren, die nach 5 Jahren bereits wie-
der um – 19 % und nach 12 Jahren um – 68 % unter dem Niveau eines unbeeinflußten Referenz-
bestandes lagen. DUNGER (1987) fand in einem zur Konkurrenzunterdrückung der Bodenvegeta-
tion chemisch vorbehandelten Bereich bereits zwei Jahren nach dem Kahlschlag einen Dichte-
rückgang von – 86 %, während der Rückgang auf einem chemisch unbehandelten Abschnitt der
gleichen Untersuchungsfläche im diesem Zeitraum nur – 17 % betrug. Neben dem Erhalt der
Bodenflora – so der Autor – begründete sich dies mit konstanteren Bodenfeuchteverhältnissen in
diesem Flächenteil.
Vor diesem Hintergrund lassen sich die hohen Dichten und Biomassen der Lumbriciden auf den
[LUG]-Parzellen im Vergleich zu [Fi(+)] nur als Folge einer Überlagerung der typischen Kahl-
schlagreaktion durch wiederholte Kalkapplikationen erklären (vgl. Kap. 5.1.1). Zahlreiche
Untersuchungen zu den Effekten der Kalkung belegen überzeugend, daß Siedlungsdichte und
Biomasse der Lumbricidenzönose mit dem pH-Wert positiv korrelieren (AMMER 1992, AMMER
& MAKESCHIN 1994, BASSUS 1960, BÖSENER 1962, 1964b, EDWARDS & LOFTY 1977, FRANZ
1959, GRAEFE 1990, HAUSSER & WITTICH 1969, HUHTA 1979, KLEINSCHMIT 1962, KRATZ et al.
1991a, b, LOFS-HOLMIN 1986, MAKESCHIN 1991, 1994, PERSSON et al. 1987, SATCHELL 1955,
1967, SCHAUERMANN 1985, 1990, STANDEN 1979 u.a.). Allerdings sind einer Förderung der
Lumbricidenpopulation durch Kalkung anscheinend Grenzen gesetzt. Hierfür spricht die Unter-
schiedslosigkeit der Wohndichten auf gekalkten und ungekalkten [LUG]-Parzellen, die
angesichts einer Menge von 6 t ha-1 Magnesiumkalk bei der Errichtung der Versuchsanlage im
Jahre 1994 ungewöhnlich erscheint. Offenbar ist dies jedoch auf das Ausbleiben einer bedeuten-
den Milieuänderung durch die im Rahmen der waldbaulichen Experimente durchgeführten
Kalkung zurückzuführen (20).
Daß die Siedlungsdichte der Lumbriciden durch mehrfache Kalkapplikationen nicht unbegrenzt
gesteigert werden kann, folgt ebenso aus dokumentierten Veränderungen der Bodenstruktur in
gekalkten Nadelwäldern und aus der längerfristigen Abundanzentwicklung (s. AMMER 1992
bzw. AMMER & MAKESCHIN 1994, BÖSENER 1962, 1964a, b, SCHAUERMANN 1990). Bereits
(20)   Differenzen im Boden-pH gekalkter und ungekalkter Parzellenvarianten waren 2 Jahre nach der Applikation statistisch
nicht nachweisbar.
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7 Jahre nach einer Kalkdüngung fand BÖSENER (1964b) im Vergleich zu unbehandelten Berei-
chen eines 75jährigen Fichtenbestandes eine verringerte Auflagemächtigkeit. Sie ging einher mit
der Ausbildung eines regenwurmgeprägten OLu-Horizontes, der sich durch eine morphologisch,
physikalisch und chemisch stark veränderte Humuskonsistenz auszeichnete. Verursacht durch
eine Zunahme der Regenwurmdichte bzw. -aktivität nach Kalkgaben stellte auch AMMER (1992)
in Gefäßversuchen einen mit dem Humusschwund einhergehenden Gewichtsverlust der Auflage-
horizonte fest. Folglich dürfte die im Vergleich zum Referenzbestand um etwa die Hälfte
reduzierte Auflagemächtigkeit der [LUG]-Parzellen neben einem verringerten Materialinput
nach dem Wegfall der Bestockung auch auf eine Erhöhung der Regenwurmaktivität zurück-
zuführen sein. Nach bisherigen Befunden erreicht die Besiedlungsdichte 2 – 3 Jahre nach einer
Kalkdüngung saurer Waldstandorte einen Kulminationspunkt, um in den folgenden 3 – 5 Jahren
wieder auf ungefähr die Hälfte dieses Maximalwertes zurückzugehen.
Als Ursache für die einer zunächst positiven Reaktion auf die Kalkung folgenden Dichteabnah-
me der Dendrobaena octaedra-Synusie nimmt AMMER (1992) eine zunehmende intra- und inter-
spezifische Konkurrenz um Nahrung und Lebensraum an. Übertragen auf die Verhältnisse der
Versuchsanlage [LUG] bedeutet dies, daß der durch Kahlschlag und Kalkung zunächst stark
forcierte Verbrauch leicht verwertbarer Streuanteile (s.o., vgl. auch Kap. 5.2.3) vermutlich eine
immer gravierender werdende Mangelsituation herbeigeführt hat. Ein zu geringer, fast aus-
schließlich von der Bodenvegetation herrührender Materialnachschub ließ einer erneuten Popu-
lationszunahme trotz Kalkung der entsprechenden Versuchsglieder dann keinen Spielraum mehr,
so daß auch auf den Kalkungsvarianten weiterhin Reduktionstendenzen vorherrschten. Mögli-
cherweise wurde das Tempo der Populationsabnahme hierbei auch durch den Deckungsgrad und
artliche Zusammensetzung der Bodenvegetation mitbeeinflußt. In diese Richtung weisen die
tendenziell geringeren Dichtewerte auf den Sukzessionsvarianten, die mit einem ungünstigeren
Ressourcenangebot infolge einseitig dominierender Rasenteppiche zusammenhängen könnten.
Bereits WITTICH (1943b) wies in diesem Zusammenhang auf die schwere und darum stark
verzögerte Zersetzbarkeit von Drahtschmiele und Reitgräsern im Gegensatz zu krautigen Boden-
pflanzen hin. Auf der [LUG]-Anlage zeigte sich dies nachdrücklich über die Akkumulation der
abgestorbenen Grasspreiten in dicken, mattenartigen L-Auflagen. Möglicherweise verschärfte
die starke Gräserdominanz auf [Sz] und [Sz D] den Mangel geeigneter Nahrungsressourcen der-
art, daß ein konkurrenzdruckbedingter Dichterückgang zusätzlich beschleunigt wurde.
Enchytraeen
Enchytraeenpopulationen reagieren auf Kahlschlag nach kurzer Latenzzeit zunächst mit einer
starken Abundanzzunahme (GRETSCHY 1952, HUHTA et al. 1967, 1969, HUHTA 1976,
LUNDKVIST 1983, SIIRA-PIETIKÄINEN 2001). HUHTA (1976) ermittelte zwei Jahre nach dem Ein-
griff Dichten von bis zu 543 %, LUNDKVIST (1983) nach 2 ½ Jahren etwa 500 % der Referenz-
werte unbehandelter Kontrollflächen. Dieser Primäreffekt ist wahrscheinlich zum größten Teil
auf die faktorielle Kombination erhöhter Feuchte, Temperatur und Nährstoffverfügbarkeit zu-
rückzuführen, welche sich auf die individuelle Überlebenswahrscheinlichkeit und Produktions-
raten (Wachstum, Fragmentation, geschlechtliche Vermehrung) von Enchytraeen stark begünsti-
gend auswirkt (DIDDEN 1993, HUHTA et al. 1967, HUHTA 1976, LUNDKVIST 1983).
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Nach 3 – 6 Jahren stagniert diese Entwicklung, und die Siedlungsdichte sinkt im weiteren zeit-
lichen Verlauf – allerdings mit standortsbedingt unterschiedlicher Geschwindigkeit – unter das
Niveau unbeeinflußter Kontrollflächen. Auf diesem Niveau „verharrt“ die Population, bis die
autökologischen Rahmenbedingungen sich durch eine neue Baumgeneration wieder der Aus-
gangssituation annähern. So fand HUHTA (1976) in Südfinnland (s.o.) noch 9 Jahre nach dem
Eingriff eine um annähernd 200 % erhöhte Wohndichte. Auf zwei nordfinnischen Fichten-
schlägen variierten der Abundanzen 13 Jahren nach Kahlschlag stark ( + 210 %; + 12 %), wobei
sich nur eine Fläche noch signifikant von der Kontrollfläche unterschied. In Zentralschweden
konnte LUNDKVIST (1983) bereits 3 ½ Jahre nach Kahlschlag eines Kieferbestandes und Wieder-
aufforstung mit derselben Baumart keine Differenzen zur unbeeinflußten Kontrollfläche fest-
stellen, nachdem die Enchytraeendichte noch 2 ½ Jahren nach dem Eingriff den Kontrollwert um
den Faktor 3 überstieg. Ausgehend von einer 10jährigen Kiefernaufforstungsfläche sank das
Niveau bis zum 13. Jahr nach dem Schlagereignis kontinuierlich bis auf 1/3 des Wertes der
unbeeinflußten Kontrollfläche lag. GRETSCHY (1952) dokumentierte anhand der Chronosequenz
(fichten-)aufgeforsteter Fichtenkahlschläge (zeitlicher Eingriffsabstand: 1., 3., 8. und 13. Jahr)
einer montanen Lage Österreichs eine kontinuierliche Abundanzabnahme, wobei die Enchy-
traeendichte zwischen der jüngsten und der ältesten Schlagfläche um den Faktor 10 differierte.
Wie bei den Lumbriciden wird als wesentlichste Ursache für den Dichterückgang eine Limitie-
rung der Nahrungsverfügbarkeit mit fortschreitender Zersetzung des Humuskörpers diskutiert
(ABRAHAMSEN 1971, HUHTA 1976, LUNDKVIST 1983). Womöglich sind auch Verdichtungs-
effekte von Bedeutung (s. BROCKMANN 1987, DÓZSA-FARKAS 1987). Darüber hinaus läßt das
Ordinationsergebnis zu den Auswirkungen von Umweltvariablen (Kap. 4.2.7) schlußfolgern, daß
auch bei den Enchytraeen eine zunehmende Verringerung des potentiell verfügbaren Habitat-
angebotes infolge fortschreitender Zersetzung der Auflagehorizonte über eine Erhöhung der in-
tra- und interspezifischen Konkurrenz zur Reduktion der Siedlungsdichte beizutragen vermag.
Angesichts des ausgedehnten Zeitraumes, über welchen sich die angeführten Wandlungsprozesse
erstrecken, legen die Ergebnisse der Versuchsanlage [LUG] – im Vergleich mit der Referenz-
fläche [Fi(+)] – die Schlußfolgerung nahe, daß auf allen [LUG]-Parzellen dichtelimitierende
Bedingungen infolge des 12 – 13 Jahre zurückliegenden Kahlfallens der Fläche vorherrschten
und sich die Enchytraeenpopulation in einer Stagnationsphase befand. Verglichen mit HUHTA
(1976) und LUNDKVIST (1983) erscheinen die Dichte- und Biomassereduktion auf etwa 5/6 des
Ergebnisses der Referenzfläche allerdings überaus hoch. Dies könnte auf asynchronen Populati-
onsentwicklungen beruhen. So befand sich die Enchytraeenpopulation auf [Fi(+)] infolge der
stellenweise fortgeschrittenen Bestandesauflösung wahrscheinlich bereits in einer Phase des
Abundanzanstieges. Andererseits ist auch die geringe Bodenazidität der [LUG]-Anlage als
dichtereduzierender Faktor in Betracht zu ziehen, da bereits aus vergleichsweise geringeren
Milieudifferenzen neben Verschiebungen im Dominanzspektrum auch starke Änderungen der
Besiedlungsdichte resultieren können (ABRAHAMSEN 1976, 1983, ABRAHAMSEN et al. 1980,
1994, BÅÅTH et al. 1980, HÅGVAR 1994b, HÅGVAR & ABRAHAMSEN 1980, HECK & RÖMBKE
1990, 1992, HEUNGENS 1984, HUHTA 1984, HUHTA et al. 1983, PERSSON 1988, PERSSON et al.
1987).
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Daß vorwiegend das Bodenmilieu selbst – also direkte Auswirkungen verringerter Protonen-
konzentration – als hauptsächlicher Limitationsfaktor der Enchytraeendichte auf den [LUG]-
Parzellen anzusehen sind, scheint angesichts der Dominanzpositionen und Abundanzwerte der
schwachsaure Verhältnisse präferierenden Arten Cognettia glandulosa, Enchytronia parva und
den Fridericien jedoch fraglich. Zwar besitzen diese Spezies speziell auf der Biomasseebene zum
Teil deutlich höhere Dominanzanteile gegenüber der Referenzparzelle [Fi(+)]. Sie verdrängen
die Säure- und Starksäurezeiger allerdings nicht annähernd in einem Ausmaße, wie es bei vor-
nehmlich milieubedingter Dichtelimitierung zu erwarten wäre. Hierbei ist allerdings zu berück-
sichtigen, daß selbst bei einem starken Rückgang azidophiler Arten als unmittelbare Reaktion
auf Baseneinträge eine Kompensation wohl eher über die Dichtezunahme der durch den
pH-Anstieg begünstigten Regenwürmer als über ein Populationswachstum basophiler Enchy-
traeenarten erfolgen würde (RÖMBKE et al. 1997). Obwohl widersprüchliche Befunde hinsicht-
lich der Konkurrenzbeziehungen zwischen Enchytraeen und Lumbriciden Aussagen bislang nur
eingeschränkt zulassen (Zusammenfassung in DIDDEN 1993, s.a. Kap. 5.2.2.2), ist die Möglich-
keit einer indirekten Folgewirkung des hohen pH-Wertes über die faktisch gesicherte Begünsti-
gung des Regenwurmvorkommens auf Kosten der Enchytraeengemeinschaft nicht auszu-
schließen. In Experimenten konnten HAIMI & BOUCELHAM (1991) immerhin zeigen, daß inner-
halb der naturnah gestalteten Fauna einem simulierten Nadelwaldbodens die Siedlungsdichte von
Cognettia sphagnetorum in Anwesenheit von Lumbricus rubellus signifikant geringere Werte
aufwies als bei dessen Fehlen. Im Falle von Dendrobaena octaedra wurden allerdings keine
entsprechenden Auswirkungen offenkundig.
Gegen einen unmittelbar dichtereduzierenden Effekt des Milieueinflusses spricht auch ein
Überwiegen eines lognormalen Dominanz-Diversitäts-Verteilungsmusters auf den [LUG]-
Parzellen. Eine entsprechende Zunahme von Artenzahl, Diversität und Eveness bei gleichzeitiger
Abundanzabnahme scheint eine durchaus typische Kalkungsreaktion von Enchytraeengemein-
schaften zu sein (vgl. GRAEFE 1989, 1990). Da lognormale Verteilungen von Individuen bzw.
Biomassen auf die Arten eine Kombination vielfältiger limitierender Wirkgrößen und deren
Wechselbeziehungen hindeuten (Kap. 5.1.4.1), ist das Bodenmilieu für sich höchstens eine von
mehreren prägenden Umweltfaktoren. Andererseits müssen indirekte Auswirkungen des Boden-
milieus, beispielsweise abgeänderte Konkurrenz- oder Ernährungsbedingungen in Abhängigkeit
von artspezifisch differierender Konkurrenzkraft oder Ernährungsplastizität, als zusätzliche
(quasi eigenständig wirksame) Steuergrößen betrachtet werden, was die Vielfalt faktorieller
Einflußvariablen erhöht und die hohe Basizität letztlich doch als die zentrale Ursache für die
geringe Enchytraeendichte auf der [LUG]-Anlage in Frage kommen läßt. In diesem Kontext
erscheint auch eine Deutung der fehlenden Dichteunterschiede gekalkter und ungekalkter
Parzellenvarianten möglich. Wenn bereits vor der Kalkausbringung (zum Zeitpunkt der
Versuchsanlagenerrichtung) ein auf vielfältige Begrenzungsfaktoren zurückzuführender Reduk-
tionsdruck auf die Enchytraeenpopulation einwirkte, der bereits die Wirkkomponenten eines
geringen Aziditätsstatus und hieraus indirekt erfolgender Sekundäreffekte subsummierte, dann
kann bei einer Kalkungsmenge, die keinerlei feststellbare Milieuänderung gegenüber ungekalk-
ten Varianten bewirkt, auch keine weitere Limitierung einer bereits an entsprechende Verhält-
nisse ausgerichteten Population erwartet werden.
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Oribatiden
Das Reaktionsmuster von Oribatidenpopulationen auf flächigen Holzeinschlag ist der Reaktions-
norm der Enchytraeen ähnlich, unterscheidet sich hiervon allerdings im zeitlichen Ablauf und in
der Dimension der Abundanzänderungen. Einer vergleichsweise moderaten anfänglichen
Dichtezunahme – publizierte Befunde von HUHTA et al. (1967), KARPPINEN (1957) und MORITZ
(1965) variieren zwischen + 3 und + 43 % innerhalb der ersten 1 ½ Jahren nach dem Eingriff –
folgt eine ebenso gemäßigte, jedoch längerfristige Abnahmephase. Nach 7 bzw. 9 Jahren fand
HUHTA Abundanzwerte von – 50 % gegenüber unbeeinflußten Kontrollbeständen (HUHTA et al.
1969, HUHTA 1976). Noch bis zum 13. Jahr nach dem Fichtenschlag konnte HUHTA (1976) einen
geringfügigen, jedoch weiterhin fortschreitenden Rückgang der Hornmilbendichte beobachten.
SCHWALBE (1991) gibt für eine 8jährige Fichtenaufforstung einer Hochlagen-Schlagfläche des
Osterzgebirges einen Dichtewert an, der in Relation zu einem angrenzenden 81jährigen Fichten-
bestand um 40 % geringer ist. Im Folgejahr lag der Wert der Abundanzminderung gegenüber
dem Altbestand bei 58 % (vgl. Tab. 26; Fläche IIIj/III).
Die in Relation zum Referenzbestand [Fi(+)] um etwa 4/5 geringeren Abundanz- und um unge-
fähr 2/3 reduzierten Biomassewerte auf der [LUG]-Anlage zeugen von einer starken Dichtelimi-
tierung, welche – analog der Argumentationslinie zur Begründung verminderter Enchytraeen-
dichten (s.o.) – nur mit den vielschichtigen umweltfaktoriellen Folgen der Flächenkahllage er-
klärlich wird. Da Oribatiden in dekompositionsverzögerten, mit organischem Material stark an-
gereicherten Böden gewöhnlich besonders individuenreich sind (z.B. KRATZMANN et al. 1993),
müßte einer Reduktion der Auflagemächtigkeit infolge fortgeschrittener Zersetzung organischen
Substrates ohne kompensierenden Neueintrag in diesem Zusammenhang wesentlicher Stellen-
wert beizumessen sein. Diese Einschätzung paßt gut mit Ergebnissen von SCHULZ (1991)
zusammen, der quantitative und strukturelle Abhängigkeiten der Oribatidenzönose von der Auf-
lagemächtigkeit (Buchenlaub) in Streuvermehrungs- bzw. -verminderungsexperimenten ein-
drucksvoll belegen konnte. Die Dominanz-Diversitäts-Relationen sprechen allerdings für eine
synergistische Wirkkombination mehrerer bis vielfältiger Einflußgrößen, was der übergeordne-
ten Dominanz eines autökologischen Hauptfaktors grundsätzlich widerspricht. Zudem läßt der
starke Rückgang azidophiler Arten wie Tectocepheus sp. oder Nothrus silvestris im Vergleich
zum Referenzbestand [Fi(+)] eine insgesamt negative Abundanzentwicklung der Hornmilben-
gemeinschaft als Antwort auf die hohe Bodenbasizität der [LUG]-Parzellen ebenso erwarten wie
zahlreiche Ergebnisse zu den kurz- oder langfristige Auswirkungen von Kalkungsmaßnahmen
(BÅÅTH et al. 1980a, HÅGVAR & ABRAHAMSEN 1977, 1980, HÅGVAR & AMUNDSEN 1981,
HENEGHAN & BOLGER 1996a, b, HEUNGENS & VAN DAELE 1984, MÄRKEL & BÖSENER 1960).
Als Folge der pH-Erhöhung ist darüber hinaus von einer starken Reduktion des pilzlichen
Nahrungsangebotes bei gleichzeitiger Erhöhung der bakteriellen Biomasse auszugehen (ADAMS
et al. 1978, ALEXANDER 1980, EIJSACKERS 1992, FIEDLER & FIEDLER 1961) womit trophisch-
strukturelle Abweichungen von der Referenz-Zönose des Bestandes [Fi(+)] – geringere Indivi-
duen- und Biomasseanteile mikrophytophager Hornmilbenarten bzw. höhere Kontingente
makrophytophager Spezies – begründbar werden (vgl. HÅGVAR 1987a, b, 1994b, HÅGVAR &
ABRAHAMSEN 1984). Zusammenfassend ist somit festzuhalten, daß die durchgängig niedrigen
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Hornmilbendichten bzw. -biomassen auf den [LUG]-Parzellen sicherlich multifaktoriellen
Ursprunges sind, es anhand der vorliegenden Informationen jedoch nicht möglich ist, eine
Gewichtung der beteiligten Einzelfaktoren vorzunehmen.
Der Befund, daß die kulturbildenden Baumarten auf Abundanz und Biomasse der Oribatiden
keinerlei Einfluß ausüben, deckt sich mit Ergebnissen von HUHTA et al. (1967, 1969). Danach ist
keine Baumart im Kulturstadium in der Lage, das Edaphon nennenswert zu beeinflussen, weil
die Eintragsmenge organischen Materials auf dieser Altersstufe bei weitem nicht hinreichend ist.
Wie SCHULZ (1991) bei Manipulationsexperimenten zur Bedeutung der Streumenge zeigen
konnte, korreliert besonders die Besiedlungsdichte makrophytophager Hornmilbenspezies mit
dieser streng positiv. Danach muß insbesondere das Fehlen von Abundanzunterschieden makro-
phytophager Oribatidenarten zwischen Kulturparzellen und den weitgehend baumfreien
Sukzessionsparzellen [Sz] und [Sz D] als Indiz für das fehlende Vermögen der Kulturbaumarten
gewertet werden, die trophischen Strukturen der Destruentengemeinschaft in nennenswertem
Maße zu beeinflussen. Da vom Fichtenvorbestand stammende Streu im Untersuchungszeitraum
morphologisch nicht mehr nachweisbar war, dürfte der relativ hohe Dominanzrang von
Vertretern der makrophytophagen Phthiracaroidea auf allen Parzellen der Versuchsanlage [LUG]
daher überwiegend auf die Phytomasseproduktion der Bodenvegetation zurückzuführen sein.
Für manche makro- bzw. panphytophagen Hornmilbenarten waren dennoch unterschiedliche
Wohndichten und Dominanzpositionen zwischen den Kulturparzellen einerseits und den Sukzes-
sionsparzellen andererseits festzustellen. Diese müssen allerdings vorwiegend auf spezielle
Mikrohabitatansprüche und diesbezügliche strukturelle Parzellendifferenzen und nicht auf quan-
titative Unterschiede des trophischen Potentials der Auflagehorizonte zurückgeführt werden.
Beispielsweise war die Siedlungsdichte der tiefere Bodenschichten bevorzugenden Art Euphthi-
racarus monodactylus (STRENZKE 1952) auf den beiden Sukzessionsparzellen mindestens dop-
pelt so hoch wie auf den Kulturparzellen jedweder Baumart, wogegen die Spezies Melanozetes
meridianus dort nahezu vollständig fehlte, in den Kulturparzellen jedoch rezedente oder sub-
rezedente Dominanzränge, hinsichtlich der Biomasse sogar teilweise subdominante Stellungen
einnahm (Tab. 6, S. 59). Für E. monodactylus ist diesbezüglich ein Zusammenhang mit parzel-
lenbezogenen Unterschieden hinsichtlich der Artendiversität und dem Deckungsgrad der Boden-
vegetation denkbar, welche auf den waldbaulich beeinflußten Kulturparzellen kleinräumig diver-
ser ausgestattet, aufgrund stärkerer Beschattung jedoch oft weniger dicht ausgeprägt war. Die
geschlossenen Rasenteppiche der Sukzessionsparzellen mit ihren typischerweise mattenartigen,
aus abgestorbener Grasphytomasse bestehenden L-Auflagen könnten E. monodactylus einerseits
direkt über spezielle trophische oder mikroklimatische Effekte, den Raumwiderstand und die
Verdichtungswirkung des Wurzelfilzes, andererseits über eine hierdurch indirekt bewirkte
Konkurrenzkraftstärkung gegenüber konkurrierenden Arten gefördert haben. Die feuchte-
liebende Spezies Melanozetes meridianus scheint hingegen in hohem Maße an ein Vorhanden-
sein höherer Vegetation gebunden zu sein (vgl. SCHWALBE 1991), womit sich besagte Differen-
zen zwanglos über vertikalstrukturelle Parzellenunterschiede erklären ließen.
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5.2.2.2 Auswirkungen des Waldumbaus auf der Versuchsanlage [KAB]
Obwohl Informationen über die zoozönotischen Ausgangssituation unmittelbar nach dem initia-
len Kahlschlag bei der Errichtung der Versuchsanlage [KAB] nicht vorliegen, muß angesichts
der Eingriffsform und -intensität konstatiert werden, daß die nach dem Abschub des Oberbodens
eingetretenen Prozesse eher den Charakter einer Primärsukzession als einer Sekundärsukzession
aufweisen, wie sie sich gewöhnlich etwa infolge eines Kahlschlages einstellt. Nicht der vorüber-
gehend flächendeckende Ausfall der Vegetation, sondern vielmehr eine durch den Eingriff quasi
vollzogene Zurücksetzung der Bodengenese auf den Entwicklungsstand einer frühen Gesteins-
bodenbildung gibt begründeten Anlaß zu einer entsprechenden Analogisierung. Allerdings ist der
Begriff der „Primärsukzession“ laut Definition ausschließlich dem Vorgang einer Belebung
steriler Areale vorbehalten (DUNGER 1991), welche natürlicherweise etwa aus Vulkanismus,
Bergstürzen oder dem Zurückweichen von Gletschern, anthropogen aus Tagebau-, Torfabbau-
oder Landgewinnungsmaßnahmen hervorgehen (z.B. KREBS 1994). Im Fall der [KAB]-Anlage
kann jedoch keineswegs von einer Flächensterilität ausgegangen werden. Definitionsgemäß muß
die dortige Entwicklung daher als spezielle sekundärsukzessionale Variante bezeichnet werden,
die hinsichtlich der Ausgangssituation und des Verlaufes Entsprechungen zu einer „echten“ zoo-
zönotischen Primärsukzession aufweist, deren Komponenten insbesondere DUNGER (1968, 1989,
1991, 1998a, b; DUNGER & WANNER 1999, 2001) in umfänglichen Langzeitstudien zur sukzes-
sionalen Entwicklung auf Tagebauhalden und -kippen erarbeitete.
Nach DUNGER (1998b) unterscheidet sich die Besiedlung eines bereits ausgebildeten Bodens mit
vorgeprägten Habitateigenschaften für den Hauptteil der Bodenorganismen deutlich von einem
Sukzessionsverlauf, der in der Apertion („primäre Eröffnungsphase“) eines inerten Substrates
seinen Anfang nimmt. Für den Entwicklungsablauf auf der Versuchsanlage [KAB] muß gewis-
sermaßen ein Hybridprozeß angenommen werden, da einerseits wesentliche Habitateigenschaf-
ten des Bodens beseitigt und andere extrem deformiert wurden, andererseits das verbliebene
Substrat bereits einer Bodenbildung mit Humusanreicherung, Ausbildung von Tonmineralien
und organo-mineralischen Komplexen sowie einer organismischen Erschließung unterworfen
gewesen war. Hinsichtlich der untersuchten Tiergruppen muß im Zusammenhang mit der deter-
ministischen Oberbodenbeseitigung und Planierung von einem unmittelbaren Totalausfall einer
unbekannten Zahl von Spezies und einer weitreichenden Dezimierung der zunächst verbliebenen
Populationen sämtlicher Taxa ausgegangen werden. Insbesondere für das Ep- und Hemiedaphon
ist aufgrund des nahezu kompletten Habitatausfalls, der Verdichtung des Mineralbodenhorizon-
tes infolge des Planierraupen-Einsatzes und letztlich auch wegen der Temperatur- und Feuchte-
extreme, die sich im offenliegenden Mineralboden ohne Vegetations- und Auflageabdeckung
sicherlich einstellten, ein radikaler Schwund der Meso- und Makrofauna oder deren reliktäre
Beschränkung auf zufällig begünstigte Stellen begründet anzunehmen. Möglicherweise gestaltete
sich die autökologische Situation für Mineralbodenbewohner zunächst weniger extrem, doch
sind neben einem erhöhten Austrocknungsrisiko und einer zunehmenden Nährstoffverknappung
starke Populationseinbrüche durch eine zusätzliche Verdichtung des ohnehin kompakten Mine-
ralbodens auch für diese Taxa wahrscheinlich (vgl. ARITAJAT et al. 1977, BROCKMANN 1987,
DÓZSA-FARKAS 1987). Das oberflächennahe Ausgangsgestein und der hohe Skelettanteil des
flachgründigen Mineralbodens lassen zudem Engpässe an Rückzugsmöglichkeiten in aus-
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reichend tiefe Bodenbereiche bei witterungsbedingten Streßsituationen erwarten, was die aut-
ökologischen Bedingungen für die verbliebene Bodenfauna weiter verschärft haben dürfte.
Letztlich mag außerdem auch die kurzfristige Ausbringung von 7 t ha-1 Kalkmergel auf den
Kalkungsvarianten, die aufgrund verringerter Tauscherkapazität des deformierten Bodens mit
einer abrupten und intensiven Milieuänderung einhergegangen sein muß, zu einer weiteren
Dezimierung oder sogar dem Totalverlust azidophiler Taxa geführt haben.
Dieses hypothetische Ausgangsbild läßt erwarten, daß die neugeschaffenen Standortsbedingun-
gen im Falle der Immigration zuvor erloschener bzw. nicht (mehr) ansässiger Arten wie ein
(Wieder-)Besiedlungsfilter oder aber – im Falle verbliebener Reliktvorkommen – wie ein Aus-
breitungsfilter gewirkt haben müssen (vgl. DUNGER & WANNER 1999). Für euedaphische Arten
war dieser Filter möglicherweise „durchlässiger“ als für die ep- und hemiedaphischen Taxa,
denen ein autökologisch adäquater Lebensraum zunächst weitestgehend fehlte. Besonders hin-
sichtlich letzterer Organismengruppen muß deshalb eine sukzessionale Entwicklungsphase
postuliert werden, die Gemeinsamkeiten mit der (Primär-)Biotopselektion unter den Bedingun-
gen einer echten Primärsukzession aufweist. Ein konkreter Unterschied besteht allerdings darin,
daß der Vorgang einer „Primärimmigration“ im eigentlichen Sinne, welcher den unbelebten
Praebiotop erst in ein (Primär-)Biotop überführt, aufgrund bereits anwesender Organismen im
vorliegenden Kontext keine Entsprechung findet. Dennoch kann von einer der Initialphase der
Primärsukzession analogen Entwicklung ausgegangen werden (die nach DUNGER & WANNER
(1999) erst mit dem Eintreten von Regulationsvorgängen zwischen den am Ort angesiedelten
und somit reproduzierenden Populationen abgeschlossen ist), weil nicht vorauszusetzen ist, daß
eine Mehrzahl der zunächst verbliebene Arten sich unter den dramatischen Veränderungen ihres
Lebensraumes auch etablieren konnte und somit einen generellen Entwicklungs- bzw. Zeitvor-
sprung gegenüber den von außen immigrierenden oder aus etwaigen Reliktstandorten migrieren-
den Organismen aufzuweisen hatte. Außer an zufällig begünstigenden Stellen kann daher die
Wirkdynamik einer primären Biotopselektion in gleicher Weise für die verbliebenen Individuen,
für die aus Reliktvorkommen migrierenden Tiere und auch für echte Immigranten konstatiert
werden.
Die Primärauslese dürfte in erster Linie eine (Re-)Etablierung oder (Wieder-)Ansiedlung von
opportunistischen Spezies mit geringen autökologischen Ansprüchen bewirkt haben, denen die
standörtlichen Rahmenbedingungen zumindest vorübergehend Existenzerhalt und Reproduktion
gestatteten. Aller Voraussicht nach setzte sich diese Initialgesellschaft aus wenigen, überwiegend
r-selektionierten (Initial- und/oder Pionier-)Arten zusammen, die zunächst auf einem niedrigen
Dichte- und Interaktionsniveau koexistierten (vgl. DUNGER & WANNER 1999). Allmähliche um-
weltfaktorielle Wandlungen, die einerseits aus physikalischen, chemischen und mikrobiotischen
Vorgängen und vor allem aus der Vegetationsentwicklung, andererseits jedoch auch aus den
Lebensäußerungen der die Initialgesellschaft(en) konstituierenden Tiere selbst hervorgehen, füh-
ren zu einer zunehmend komplexer werdenden Entwicklung von Regulationsvorgängen. Diese
beeinflußten ihrerseits die Biotopselektion, wodurch sich Ausbreitungs- bzw. Ansiedlungs-
bedingungen für aktiv wandernde oder passiv verfrachtete Migranten (Immigrationstypen s.
DUNGER 1998b) veränderten. Bei diesem von DUNGER & WANNER (1999; s.a. Dunger 1998b) im
Zusammenhang mit der echten Primärsukzession als Pionierphase bezeichneten Stadium führt
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die Verknüpfung von biozönotischer Regulation und Ressourcenentwicklung zu habitat- bzw.
biotopverändernden Prozessen (Biotop-Regulation), die verschiedene Etappen der Ökogenese
hervorbringen und rückkoppelnd wiederum die Biotopselektion und damit die biozönotische
Regulation verändern. Dieser Regelkreis führt letztlich zu einer sukzessiven Erweiterung der
Umweltkapazität des Pionierbiotops, in dessen Ablauf sich Nischendiversität und Interaktions-
komplexität immer weiter erhöhen. Im gleitenden Übergang der Pionierphase in die Organisati-
onsphase stabilisieren sich die Regulationsmechanismen mit zunehmender Annäherung an das
standorttypische Variabilitätsniveau schließlich, und die funktionalen Prozesse werden dann
verstärkt von eher K-selektionierten Artengemeinschaften getragen (DUNGER 1991, DUNGER &
WANNER 1999).
Die konkreten Selektionsbedingungen werden durch bodenmeliorative Maßnahmen und durch
Qualität und Quantität des organischen Materialinputs der Vegetation wesentlich mitgestaltet.
Nach DUNGER (1991) können insbesondere starksaure Milieuverhältnisse und Koniferen-
pflanzungen auf den Sukzessionsablauf hemmend wirken, während artifizielle Alkalisierung und
die Etablierung von Laubhölzern den Prozeßablauf in der Regel beschleunigen. Eine plausible
Erklärung für die teilweise beträchtlichen Unterschiede der [KAB]-Parzellen bei den Abundanz-,
Biomasse- und Dominanzverhältnissen der untersuchten Taxa liegt demnach in unterschied-
lichen Besiedlungsgeschwindigkeiten und Sukzessionsverläufen als unmittelbare oder mittelbare
Folge des Bestockungstyps und der Meliorationskalkung (bzw. deren Unterlassung). Die Stich-
haltigkeit dieser Hypothese wird im folgenden anhand taxonspezifischer Ergebnisse im Zusam-
menhang mit Literaturangaben diskutiert.
Lumbriciden
Eine (Neu-)Besiedlung durch Regenwürmer ist erst dann zu erwarten, wenn sich durch den aus-
reichenden Anfall von Streu eine autökologisch hinreichende Habitat- und Nahrungsgrundlage
entwickeln konnte und die physikalisch-chemischen Rahmenbedingungen – insbesondere die
Bodenazidität – einer Immigration nicht grundsätzlich im Wege stehen (DUNGER 1969, 1989,
1991, EDWARDS & BOHLEN 1996, EDWARDS & LOFTY 1977, LEE 1985, NIELSEN & HOLE 1964).
Die unterschiedlichen strukturellen Ergebnisse der [KAB]-Parzellen können somit überzeugend
auf jene autökologischen Unterschiede zurückgeführt werden, die aus den verschiedenen wald-
baulich-meliorativen Maßnahmenkombinationen resultieren. Hierbei nimmt die Meliorations-
kalkung für die Etablierung von Lumbriciden eine Schlüsselposition ein (EDWARDS & BOHLEN
1996), da auch die säuretolerantesten Spezies Böden mit Aziditätswerten unter pH 3,9 strikt
meiden (ABRAHAMSEN 1972b, DUNGER 1995). Weil auch das verfügbare Angebot organischen
Substrates eine wesentliche Steuergröße hinsichtlich Besiedlungsgeschwindigkeit, zoosukzessio-
naler Entwicklung und Habitatkapazität ist (BOSSE 1967, DUNGER 1989, DUNGER & WANNER
2001, HUHTA 1979, TRÉHEN & BOUCHÉ 1983), gilt auf den Kalkungsparzellen der mit dem
hohen Weichlaubholzaufkommen einhergehende Sekundäreffekt eines hohen Eintrages leicht
zersetzbaren Pflanzensubstrates als weiterer förderlicher Einflußfaktor.
Der quantitative Aspekt des Angebotes an organischem Material auf der [KAB]-Anlage war
neben diesbezüglichen Kalkungseinflüssen in beträchtlichem Umfang durch die Kulturbaumart
selbst determiniert. Diesbezüglich bestand ein scharfer Kontrast zwischen hohen Zuwachs- bzw.
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Produktionsraten bei der schnellwüchsigen Lichtholzart Lärche (welche sich zwischen den
Kalkungsvarianten zwar signifikant, jedoch betragsmäßig nicht erheblich unterschied; vgl.
Tab. 2, S. 18; s.a. BARTELT 1998, NEBE et al. 1996a) und einem weit geringen organischen
Materialinput bei der Buche, der vor allem hinsichtlich deren schwacher standörtlicher Wachs-
tumsleistung auf Parzelle [Bu] als autökologisch noch unbedeutend eingeschätzt werden muß.
Das hier extrem sporadische Regenwurmvorkommen ist wahrscheinlich auf eine ausgesprochen
besiedlungsbehindernde Faktorenkopplung von hoher Azidität und sehr geringem Eintrag leicht
zersetzlichen Pflanzenmaterials zurückzuführen, dessen Fehlen offenbar weder von den dominie-
renden Gräsern noch von der Besenheide zu kompensieren war. Das völlige Ausbleiben von
Regenwürmer auf der Parzelle [Lä] macht indes deutlich, daß der rein quantitative Aspekt des
Streueintrages für sich allein keinen Förderungseffekt im Sinne einer pauschalen Begünstigung
des Besiedlungs- bzw. Populationsentwicklungsgeschehens beinhaltet, wenn kontinuierliche
Säureeinträge im Zusammenspiel mit einem schwer zersetzlichen Substrat aus Lärchen- und
Grasstreu einer weiteren Versauerung des ohnehin bereits stark sauren Bodens Vorschub leisten
(vgl. WITTICH 1933, 1936, 1943b). Die Gegebenheiten auf der ungekalkten Lärchenparzelle
scheinen im Gegenteil als regelrechte Erschließungssperre zu fungieren, welche eine Lumbrici-
denansiedlung auch im zwölften Jahr nach dem Abtrieb vollständig unterbindet. Eine solch un-
günstige Faktorenkombination von Azidität und geringer Streuqualität vermag eine Etablierung
von Regenwürmern sogar weit über einen derartigen Zeitraum hinaus vollständig zu hemmen,
wie DUNGER (1969, 1989, 1991) am Beispiel saurer, mit Koniferen aufgeforsteter Kippböden
zeigen konnte. Manche dieser Flächen blieben über den Zeitraum von einem halben Jahrhundert
praktisch regenwurmfrei.
Erst die begünstigende Aufbasung durch Kalkung bei gleichzeitig stark erweiterter Verfügbar-
keit leichtzersetzlichen Substratanfalls erlaubt offenbar eine Erschließung durch Regenwürmer.
Obwohl der definitive Besiedlungszeitpunkt (bzw. der Migrationstermin aus flächenintern
möglicherweise vorhandengebliebener Reliktvorkommen) unbekannt ist, gibt der alleinige
Nachweis der r-selektionierten Pionierart Dendrobaena octaedra und insbesondere das vollstän-
dige Fehlen von Lumbricus rubellus Hinweise auf ein noch frühes Stadium der Pionierphase.
DUNGER (1989, 1991) verzeichnete erfolgreiche Ansiedlungen von D. octaedra auf laubholz-
aufgeforsteten Kippböden im Tiefland Sachsens bereits nach 3 – 4 Jahren, während L. rubellus
dort gewöhnlich erst 2 – 4 Jahre später in der Lage ist, stabile Populationen aufzubauen.
Demgegenüber stellten BROCKMANN et al. (1980) auf Erdabladeplätzen bereits nach 5 Jahren
keinen Unterschied im Besiedlungsgrad dieser Spezies mehr fest.
Im Abgleich mit diesen Befunden läßt sich für die [KAB]-Anlage ein zögerlicher Kolonialisie-
rungvorgang postulieren. Zu einer derartigen, auch für die Kalkungsvarianten geltenden Schluß-
folgerung trägt auch ein innerhalb von 12 Jahren ausgebliebender Besiedlungserfolg der
gebietstypischen Arten Dendrodrilus rubidus und Dendrobaena illyrica bei (21). Eine Ursache für
die Verzögerung von Besiedlung und zoosukzessionaler Entwicklung könnte in der trotz Kal-
kung weiterhin hohen Bodenazidität bestehen, die letztlich auf die fortgesetzt hohe Immissions-
(21)   Die Beschränkung des Artinventars auf D. octaedra für die gesamte Versuchsanlage [KAB] ist trotz der mit relativ gerin-
gen Stichprobenzahl von 12 Probestellen ziemlich sicher, da auch aus den Begleitfängen der intensiven Stechrohrbeprobung im
Rahmen der Enchytraeen- und Mikroarthropodenaufnahmen außer Dendrobaena octaedra keine weitere Art nachzuweisen war.
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belastung des Gebietes zurückzuführen ist. Die rauhen klimatischen Bedingungen mit entspre-
chenden Einflüssen auf die Vegetationsentwicklung oder auch eine eingriffsbedingt besonders
starke Fluktuationen der Bodenfeuchte könnten in diesem Zusammenhang ebenfalls wirksam
geworden sein. Unter den harschen Klimaverhältnissen Islands fanden BENGTSON et al. (1979)
trotz Prädatorenausschluß sehr geringe Überlebenswahrscheinlichkeiten von Gründerindividuen
der Spezies L. rubellus, was die Autoren mit einer eingeschränkten Fähigkeit dieser Art erklären,
sich im Falle witterungsbedingter Streßsituationen in tiefere Bodenbereiche zurückzuziehen.
Eine ergänzende Erklärung liefern MARINISSEN & VAN DEN BOSCH (1992), die im Zusammen-
hang mit einem geringen kurzzeitigen Besiedlungserfolg als weiteres Handicap dieser Art deren
Unvermögen betonen, Trockenperioden über Quieszenz zu überdauern und damit die Sterberate
entscheidend senken zu können. Auch für D. rubidus kann nach Angaben von PEREL (1977) auf
höhere Ansprüche bezüglich der Feuchtebedingungen geschlossen werden, während D. octaedra
relativ unempfindlich gegenüber Austrocknung zu reagieren scheint. Für D. rubidus muß weiter-
hin eine unzureichende Ausbildung essentieller autökologischer Habitat- und Ernährungsvoraus-
setzungen angenommen werden, da diese Spezies – auch hier in deutlichem Kontrast zu
D. octaedra – ein ausschließlich humusfressender Bewohner des tiefergelegenen Fermentie-
rungsbereichs ist (WOLTERS & SCHAUERMANN 1989), der auf der abgeschobenen [KAB]-Anlage
nur ansatzweise entwickelt war.
Andererseits ist hinsichtlich des Fehlens von L. rubellus und D. rubidus auch nicht gänzlich aus-
geschlossen, daß die begünstigteren [KAB]-Parzellen deshalb nicht besiedelt wurden, weil es in
der unmittelbaren Umgebung an potenten Emigrationsquellen oder Immigrationspassagen man-
gelt und eine passive Verfrachtung aus weiter entfernten Lebensstätten zufällig oder aus unbe-
kannten Gründen nicht stattfand. Wegen der Forstwegeumgrenzung der [KAB]-Anlage von drei
Zugangsseiten (verdichtete Schotterwege bzw. Betonplattenwege; s. Abb. 1 und 4), die für eine
aktive Einwanderung vermutlich kaum überwindbare Barrieren darstellen, bleibt als potentieller
Besiedlungsquell nur der Nachbarbestand mit der Referenzparzelle [Fi(+)], auf der beide Arten
jedoch nicht nachgewiesen wurden. Eine aktive Immigration aus entfernteren Biotopen ohne die
Überbrückungshilfe von Vektoren – etwa Vögeln (s. MEIJER 1972) – erscheint unwahrscheinlich,
da die Migrationsgeschwindigkeit von L. rubellus (für D. rubidus sind keine Angaben verfügbar)
mit etwa 3 – 6 m a-1 gering ausfällt (DUNGER 1969, 1989, BROCKMANN et al. 1980, MARINISSEN
& VAN DEN BOSCH 1992; zum Vergleich: D. octaedra 10 m a-1). Darüber hinaus ist außerdem
keinesfalls anzunehmen, daß die Verbreitung von Individuen ohne weiteres über ungünstige
Areale wie den Referenzbestand hinweglaufen kann, da zum aktiven Dispersal der Lumbriciden
neben der lokomotorischen auch die reproduktive Komponente entscheidend beiträgt
(MARINISSEN & VAN DEN BOSCH 1992). Folglich muß die Annahme einer standortsabhängigen
Verzögerung der Lumbricidenbesiedlung bzw. -sukzession auf den gekalkten Parzellen als
unsicher gelten, zumal auch in standörtlich gemäßigteren Regionen, etwa rekultivierten Kohle-
gruben Englands, bis zur vollständigen Etablierung gebietstypischer Lumbricidensynusien
20 Jahre und mehr vergehen können (ARMSTRONG & BRAGG 1984).
Wie die quantitative Differenz von Populationsdichte- bzw. -biomasse der Spezies D. octaedra
zwischen den Parzellen [Bu D] und [Lä D] vermittelt, scheint sich im Falle einer Streukombina-
tion aus leichter und schwer zersetzbaren Bestandteilen schließlich auch der quantitative Aspekt
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des Anfalls von schwerer zersetzlichem Material positiv auszuwirken. Dies deckt sich mit
Befunden zu natürlicherweise ansteigenden Streuauflagen oder experimentell vermehrtem
Substratangebot, bei denen Zunahmen von Individuendichten bzw. Biomassen festgestellt
wurden, sofern das Bodenmilieu kein prinzipielles Hemmnis darstellte (z.B. BOSSE 1967, HUHTA
1979, JUDD & MASON 1995 , TRÉHEN & BOUCHÉ 1983). In dicken Auflagen schwer zersetzlicher
Kiefernstreu fand DUNGER (1989) für den oberflächennah lebenden Streubewohner D. octaedra
die höchsten Biomassewerte. Eine ungünstige trophische Qualität der Lärchenstreu, die infolge
ihrer schweren Zersetzbarkeit konstatiert werden muß (WITTICH 1933, 1936; vgl. aber
BEZKOROVAINAYA 1994), scheint also nicht auszuschließen, daß andere habitatfunktionsprägen-
den Substrateigenschaften – etwa zusätzlicher Deckungs- und Frostschutz oder eine verbesserte
Wasserverfügbarkeit durch Evaporationsreduktion und Speicherfunktion (Schwammeffekt) –
durchaus förderliche Auswirkungen entfalten (s.a. PHILLIPSON et al. 1976, LEE 1985) und
vielleicht sogar den Sukzessionsvorgang beschleunigen können.
Enchytraeen
Im Gegensatz zu den Lumbriciden sind manche Enchytraeenarten in der Lage, neuentstandene
Flächen innerhalb eines kurzen Zeitraumes selbst dann zu besiedeln, wenn erst eine rudimentäre
Streulage vorhanden ist (DUNGER 1989, 1998b). An Tagebaustandorten Ostdeutschlands fand
DUNGER (1989) bereits 3 Jahre nach der Apertion nicht näher determinierte Kleinformen in
Siedlungsdichten bis zu 10.000 Ind. m-2 vor (s.a. DUNGER 1979). Detaillierte artspezifische
Kenntnisse über das reale Ausbreitungspotential fehlen bisher allerdings ebenso wie gesichertes
Wissen um autökologische Toleranzbreiten der meisten Spezies im Zusammenhang mit komple-
xen, multifaktoriellen Habitatansprüchen und Konkurrenzphänomenen (DIDDEN 1993, DUNGER
1998b). Ob und inwieweit also effektive Besiedlungsstrategien zur Vorherrschaft der
Enchytraeen auf den [KAB]-Parzellen beitrugen, läßt sich wegen der Unkenntnis der definitiven
Ausgangssituation nach dem Abtrieb nicht unmittelbar spezifizieren. Besonders hinsichtlich des
säuretoleranten Mineralbodenbewohners Achaeta camerani besteht aufgrund dessen vergleichs-
weise homogenen Horizontalverteilung und einer hohen Dichte auf allen [KAB]-Parzellen aller-
dings der Verdacht, daß sich dessen Population nach dem Oberbodenabschub lokal halten konn-
te, zumal das Vorzugshabitates dieser Spezies – wenngleich sicherlich erheblich beeinflußt –
insgesamt erhalten geblieben war. Demgegenüber sind die hohen Siedlungsdichten und Stich-
probenfrequenzen von Marionina clavata und Cognettia sphagnetorum eher durch die hoch-
gradige Azidophilie bzw. Säurestreßtoleranz dieser Opportunisten erklärbar. Vermutlich ermög-
lichte diesen Spezies auch ihr beträchtliches Reproduktionspotential, zu dem C. sphagnetorum
auch ungeschlechtlich über Fragmentation fähig ist, sich unter den extremen Lebensraum-
bedingungen rasch zu etablieren und – womöglich über interspezifische Konkurrenzarmut
zusätzlich begünstigt – erfolgreich zu behaupten. Ob sie sich dabei von verbliebenen Relikt-
standorten auf der Versuchsanlage ausbreiteten oder über Vektoren von außerhalb zügig in das
Versuchsanlagen-Areal eingeschleppt wurden, erscheint im hiesigen Kontext nebensächlich.
Nur bei diesen drei Enchytraeenarten, die parzellenübergreifend eine Kerngesellschaft ausbilde-
ten, kann mit Sicherheit von einer vollständigen Etablierung ausgegangen werden. Von den
sonstigen, allesamt nur subrezedent oder sporadisch auftretenden Spezies schienen die
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hemiedaphische Art Oconnorella cambrensis und der Streubewohner Mesenchytraeus
glandulosus erst zu beginnen, in begünstigenden Flächenbereichen Populationen aufzubauen.
Hierauf verweisen höhere Stichprobenstetigkeiten und Abundanzen auf den Kalkungsparzellen,
wo die Milieubedingungen und ein quantitativ wie qualitativ verbessertes Streuangebot den
autökologischen Ansprüchen dieser Lebensformtypen entgegenkommen. Indessen waren
Fridericia ratzeli und Enchytronia parva vermutlich (passiv eingetragene) Zufallsgäste, die sich
bislang offenbar nicht fest zu etablieren vermochten. Völlig unklar ist der Status der Spezies
Cognettia glandulosa, die GRAEFE (1998) als ausgesprochenen K-Strategen ausweist.
Möglicherweise ist deren Toleranzbreite hinsichtlich des Bodenmilieus, für die STANDEN (1980)
eine positiv korrelierte Dichtebeziehung wahrscheinlich machte, unter bestimmten Rahmen-
bedingungen höher als bislang bekannt. Denkbar ist allerdings auch, daß diese ebenfalls zur
Autotomie befähigte Art über Vektoren häufig eingetragen wird und sich an begünstigenden
Stellen über ungeschlechtliche Vermehrung längerfristig halten konnte.
Die Dominanzverhältnisse der [KAB]-Parzellen vermitteln unter dem Blickwinkel der von den
drei dominierenden Enchytraeenarten repräsentierten Lebensformtypen eine bemerkenswerte
räumliche Nischendifferenzierung. Das verfügbare Habitatangebot wird in der Regel durch eine
vorwiegend streubewohnende Art (C. sphagnetorum), eine an tieferliegende Of- und
Oh-Schichten angepaßte Spezies (M. clavata) und einen typischen Mineralbodenbewohner
(A. camerani) abgedeckt. In grober Näherung sind hierbei die Biomassen der einzelnen Straten
zuzuordnenden Vertreter den räumlichen Ausdehnungen dieser Teilhorizonte (bzw. deren
„Lebensraumvolumina“; d.h. einem geringen bis mäßigen Streuangebot, einer sehr geringmäch-
tigen Fermentierungs- bzw. Humifizierungsschicht und einem vergleichsweise ausgedehnten
mineralischen Habitat) proportional. Diese stratengekoppelte Nischenaufteilung läßt sich als
Ergebnis einer ausgeprägten Ressourcenknappheit interpretieren, bei dem ein potentiell sehr
hoher interspezifischer Konkurrenzdruck über eine geringe Nischenüberlappung reduziert wird
bzw. – im Zusammenhang mit einer zumindest partiellen (Neu-)Besiedlungssituation – die von
einer Spezies bereits okkupierten Ressourcen anderen Arten nicht mehr zur Verfügung stehen,
sofern sich diese nicht als konkurrenzstärker erweisen oder sich die autökologischen Bedingun-
gen nicht grundlegend verändern. Diese Deutung ist aus dem theoretischen Konzept der auf allen
[KAB]-Parzellen vorherrschenden -log-Verteilung abzuleiten (Kap. 3.8.8; vgl. BOSWELL &
PATIL 1971, TAYLOR et al. 1976) und bietet sich sowohl für die Dominanzkonstellation innerhalb
des Taxons Enchytraeidae als auch für die auffällige Vorherrschaft der Enchytraeen gegenüber
den mesofaunistischen Taxa Oribatida und Collembola einen hinreichenden Erklärungsansatz.
Neben einem hohen Ausbreitungsvermögen und dem beträchtlichen Reproduktionspotential
stellt die hochgradige Säurestreß-Toleranz sämtlicher dominanter Enchytraeenarten hierbei
sicherlich eine jener Schlüsseleigenschaft dar, welche die (bisherige) Vormachtstellung der
Enchytraeen auf den [KAB]-Parzellen ursächlich begründete.
Die numerischen Dichte- und Biomasseunterschiede zwischen den Kalkungsvarianten und die
dominanzstrukturellen Unterschiede bei der Position rezedenter Spezies geben Hinweise, daß
dem Bodenmilieu bzw. dessen indirekten Auswirkungen die Entwicklung der Enchytraeen-
zönose im sukzessionalen Ablauf wesentlich beeinflußt. Dies kann dadurch begründet sein, daß
eine Milieuänderung samt der daraus resultierenden Beschleunigung des Weichlaubholz-
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aufkommens die Chance für eine Ansiedlung weniger azidotoleranter oder habitatstrukturell an-
spruchsvollerer Destruententaxa erhöht und damit interspezifische Konkurrenzphänomene stark
an Bedeutung gewinnen. Nach HEALY (1980) erreichen azidotolerante Enchytraeenarten, bei
denen keine direkten Negativeffekte aufgrund hoher Protonenkonzentration auftreten
(s. LUNDKVIST 1977), im Falle extremer Bodenversauerung nur wegen eines nachlassenden
Konkurrenzdruckes durch die Limitierung bzw. den Totalausfall anderer Taxa hohe Dichtewerte.
Während über entsprechende Interaktionen mit Mikroarthropoden oder Nematoden nur sehr
wenig bekannt ist (HUHTA et al. 1998a, HYVÖNEN et al. 1994), wurden antagonistische
Beziehungen zwischen Enchytraeen und Lumbriciden mehrfach postuliert (Zusammenfassung in
DIDDEN 1993). Diese wurden allerdings meist indirekt aus negativen Korrelationsbeziehungen
zwischen Abundanz oder Biomasse von Enchytraeen und Lumbriciden auf Flächen unterschied-
licher Aziditätsverhältnisse abgeleitet (GÓRNY 1984, HEALY 1980, NIELSEN 1955, SCHAEFER &
SCHAUERMANN 1990). DUNGER (1989) zeigte anhand kontinuierlicher Beobachtungen zur
Populationsentwicklung verschiedener Taxa auf rekultivierten Tagebauflächen, daß mit dem
zeitlichen Fortschreiten der Regenwurmbesiedlung die quantitative Bedeutung der Enchytraeen
im gleichen Zeitabschnitt zurückgeht. Andererseits ergaben laborbasierte Simulationsexperi-
mente von HAIMI & BOUCELHAM (1991) keine negative Beeinflussung von C. sphagnetorum
durch die Spezies Dendrobaena octaedra, während HUHTA & VIBERG (1999) ebensolche
Konkurrenzbeziehungen wahrscheinlich machen konnten. Demnach ist zweifelhaft, ob die
tendenziell geringeren Dichte und Biomassewerte der gekalkten Parzellenvarianten auf eine zu-
nehmende Nahrungskonkurrenz infolge der Etablierung von D. octaedra zurückzuführen sind.
Wahrscheinlich muß eher von multispezifischen antagonistischen Effekten ausgegangen werden
(GÓRNY 1984), bei dem die Vormachtstellung der dominanten Spezies von einer immer weiter
zunehmenden Zahl anderer Taxa – auch anderer Enchytraeenarten – Zug um Zug eingeschränkt
wird (vgl. DUNGER & WANNER 1999).
Oribatiden
Das Arteninventar der Oribatiden setzt sich auf der [KAB]-Anlage überwiegend aus euryöken,
r-selektionierten Spezies zusammen, von denen einige als ausgesprochene Ubiquisten bzw. Op-
portunisten gelten (v.a. Tectocepheus velatus, T. sarekensis, Oppiella nova; ANHANG Tab. A).
Selbst innerhalb dieser Artengruppe erreichen nur wenige Spezies höhere Frequenzwerte (Tab. 3,
S. 46), die eine flächendeckend homogenere Horizontalverteilung belegen. Litericole (Oppiella
ornata) und hinsichtlich der Vertikalverteilung eher indifferente Kleinformen (O. subpectinata,
Chamobates borealis; MORITZ 1963, LUXTON 1981b) kommen mit dem eingeschränkten Habi-
tatangebot auf den [KAB]-Parzellen offenbar am besten zurecht. Vermutlich ermöglicht eine
oberflächennahe vertikale Einnischung im Auflagehorizont in Kombination mit geringer Kör-
pergröße (  350 m Länge) eine hohe interspezifische Konkurrenzstärke. Für alle sonstigen der
insgesamt 25 auf der [KAB]-Anlage nachgewiesenen Arten werden anhand der geringen Nach-
weisfrequenzen dagegen Kumulationen offensichtlich, welche auf kleinräumig begünstigende
Bereiche hindeuten, die sich möglicherweise bereits im Zuge der Versuchsanlagenerrichtung
oder aufgrund der vegetationssukzessionalen Folgeentwicklung zufällig herausbildeten (s.u.).
Jene Spezies, für die aufgrund des rezenten autökologischen Wissens (bzw. dessen Fehlen) keine
Euryökie angenommen werden kann, zeichnen sich nahezu ausschließlich durch die überein-
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stimmende Eigenschaft einer vergleichsweise hohen potentiellen Migrationsfähigkeit aus
(Belboidea, Carabodidae, Melanozetes). Dies kann plausibel aus einer hohen Laufschnelligkeit
(WOODRING & COOK 1962, WUNDERLE 1992), aus dokumentierten Ausbreitungsgeschwindig-
keiten (BERTHET 1964a, b) oder aus der Merkmalkombination „Langbeinigkeit“ und „Körper-
größe“, gekoppelt mit einer vorwiegend epedaphischen Lebensweise, abgeleitet werden. Da der
die Referenzparzelle [Fi(+)] einschließende Nachbarbestand aufgrund seiner räumlichen Nähe
und der vergleichsweise hohen Arten- und Individuenergiebigkeit eine potente Emigrations-
quelle darstellt, gestattete die hohe Vagilität solchen Arten sehr wahrscheinlich eine relativ
zügige Besiedlung ohne vektorielle Beihilfe. In gewissen Grenzen müßte dieses Migrations-
potential darüber hinaus auch das aktive Aufsuchen günstiger Bereiche innerhalb des
Versuchsanlagenareals ermöglichen (vgl. BERTHET 1964b, BERTHET & GÉRARD 1967,
WUNDERLE 1992) und somit der potentiellen individuellen Überlebenswahrscheinlichkeit
förderlich sein. Außerdem erscheint evident, daß eine epigäische Lebensweise auch die Wahr-
scheinlichkeit einer vektoriellen Passivverfrachtung in die Versuchsanlage hinein (und auch
innerhalb der Versuchsanlage) anhebt.
Das Ordinationsergebnis über die Bedeutung ausgewählter Umweltfaktoren (Kap. 4.1.8,
Abb. 15) zeigt jedoch, daß insbesondere wegen der Geringmächtigkeit der Auflagehorizonte und
einer geringen Wasserhaltekapazität des Substrates für keine Oribatidenart ein auch nur
angenähertes autökologisches Optimum auf der Versuchsanlage [KAB] bestand und offenbar
gerade für große Formen und hygrophile Spezialisten ausgesprochene Extrembedingungen vor-
herrschten – ein Sachverhalt, auf den letztlich auch die unausgeglichenen Dominanz-Diversitäts-
Relationen zurückgeführt werden müssen. Im ursächlichen Zusammenhang ist hier eine
Wirkkombination aus folgenden Umwelteinflüssen denkbar:
(i) Aufgrund der im Vergleich zur Humusauflage ohnehin dichteren Lagerung des ober-
flächennah anstehenden Mineralbodenhorizontes sowie dessen zusätzlicher Verdichtung
im Rahmen des Meliorationseingriffes werden Vertikalwanderungen wahrscheinlich
erschwert oder sogar völlig unterbunden. Solche Vertikalwanderungen, die der Über-
dauerung klimatisch ungünstiger Perioden, der Erschließung saisonaler Nahrungsquellen
oder der Eiablage dienen, sind für viele Oribatidenarten obligatorisch (LUXTON 1981b).
Da sich der hohe Raumwiderstand des Mineralbodens diesbezüglich insbesondere für
größeren Arten negativ auswirken dürfte, kann dieser Umweltfaktor das völlige Aus-
bleiben von Hemileius initialis, Camisia biurus, Heminothrus longisetosus, Platynothrus
peltifer und Nanhermannia sp. sowie die sehr geringen Abundanzen von Carabodes spp.,
Hypochthonius rufulus oder Nothrus silvestris mitbeeinflußt haben.
(ii) Nach dem Ergebnis der Ordinationsanalyse stellt das Wasserangebot für die Mehrzahl
der Hornmilbenspezies eine wesentliches Habitatqualitätsmerkmal dar (Kap. 4.1.8) (22).
(22)   Andererseits birgt das Ordinationsergebnis bezüglich des in die CCA integrierten Faktors „Wassergehalt“ Unsicherheiten,
die sich aus einer hohen Interkorrelation mit dem Faktor „Auflagemächtigkeit“ (r = 0,68) und der temporärer Inkonstanz dieser
Einflußgröße in Relation zu den übrigen Parametern ergeben. Darüber hinaus besteht die Problematik, über prozentuale Wasser-
gehalte auf die Verfügbarkeit „freien“ und somit im autökologischen Sinne relevanten Bodenwassers zu schließen, da diese
Relativgröße einer starken Substratabhängigkeit unterliegt.
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Zum gleichen Fazit über den Einfluß des hygrothermischen Regimes auf die Oribatiden-
gemeinschaften kommen auch zahlreiche andere Autoren (z.B. RUBCOVA 1973,
STRENZKE 1952). Da ausgesprochen hygrophile Arten auf der Versuchsanlage [KAB]
vollständig fehlten und sich in den Dominanzverhältnissen eine klare Vorherrschaft
xero- bis mesophiler Spezies abzeichnete (die zwar gewöhnlich unter mäßig feuchten
Bedingungen ihr Optimum finden, jedoch auch an episodisch oder periodisch trockeneren
Standorten typischerweise in beträchtlichen Abundanzen auftreten; z.B. Chamobates
borealis, Tectocepheus sp., Oppiella sp.), muß ein erheblich beeinträchtigtes Feuchte-
regime als bedeutendes gesellschaftsprägendes Element betrachtet werden.
(iii) Die auffallend geringe Präsenz hemiedaphischer Spezies – denen durchaus auch
gebietstypische Arten angehören, die auch unter trockeneren Bedingungen prinzipiell
existenzfähig sind (z.B. Carabodidae, Oribatula tibialis, Eupelops torulosus; vgl. METZ
1971, RUBCOVA 1973, STRENZKE 1952) – kann auf die Kapazitätsbegrenzung des
Vorzugshabitates entsprechender Spezies als Folge der Oberbodenbeseitigung zurückzu-
führen sein, welche eine Ansiedlung bisher verhindert. Nach ANDERSON (1978) vermei-
den Oribatiden aufgrund der geringen trophischen Plastizität intra- und interspezifische
Konkurrenz durch räumliche Separation. Ein Verlust an Mikrohabitaten muß demzufolge
zwangsläufig mit einem Rückgang der Artendiversität und Populationsdichte verknüpft
sein (vgl. SCHULZ 1991). In diesem Sinne führt das Abschieben der Humushorizonte zur
Verringerung der “carrying capacity” des Lebensraumes und beinhaltet Limitations-
effekte über einen scharfen intra- und interspezifischen Konkurrenzdruck. Insbesondere
die etablierte und hochabundante Enchytraeen-Population (s.o.) muß diesbezüglich als
wichtiger Umweltfaktor in Betracht gezogen werden, obgleich dies anhand des autökolo-
gischen Kenntnisstandes bislang kaum manifestierbar ist (vgl. HUHTA et al. 1998).
Mit Blick auf die geringe Artenmannigfaltigkeit, die schwachen Populationsdichte- und Biomas-
seergebnisse sowie die unausgewogenen Dominanzverhältnisse der Oribatiden läßt sich insge-
samt konstatieren, daß die autökologischen Rahmenbedingungen auf der [KAB]-Anlage auch
über einem Jahrzehnt nach dem Kahlschlagereignis noch ausgesprochen abweisend wirkten.
Während dieser Zeitspanne konnten sich lediglich Spezies ansiedeln, die einer breite autökologi-
sche Potenz besitzen und/oder sich durch eine hohe Migrationsfähigkeit auszeichnen. Diese
Vagilität scheint dabei insbesondere für Spezialisten eine obligatorische (Über)Lebensvoraus-
setzung darzustellen.
Die ungekalkten [KAB]-Parzellen [Bu] und [Lä] zeigten bei der Arten- und der Dominanteni-
dentität weitreichende Übereinstimmungen, die auf vergleichbare (ungünstige) autökologische
Rahmenbedingungen im Zusammenhang mit der Sukzession der Hornmilbenzönose hindeutet.
Diese Strukturen hoben sich merklich von jenen der Kalkungsvarianten ab, ohne daß diese sich
ihrerseits besonders ähnlich waren. Dies könnte ein Indiz für ein rascheres Voranschreiten der
„Besiedlungsreife“ des Biotops für bestimmte Hornmilbenspezies im Kalkungsfalle sein. Mögli-
cherweise beruhen die unterschiedlichen Artensets von [Bu D] und [Lä D] teilweise auf der
Zufallsbedingtheit des Besiedlungsgeschehens im Zusammenhang mit der Neuankunft von Indi-
viduen und einer (temporären) Etablierung von Arten. Ein erweiternder Erklärungsansatz wäre,
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daß die habitatgüteprägende Relevanz des Versuchsparameters „Düngung“ in Abhängigkeit von
der jeweiligen Kulturbaumart unterschiedlich ausfällt, doch ist dies anhand der Datengrundlage
nicht explizit nachzuweisen. Als begünstigende Auswirkungen der Kalkung kommen – neben
dem direkten Milieueinfluß – insbesondere indirekte Effekte in Frage (vgl. HÅGVAR 1987a, b).
Insbesondere die Förderung des Weichlaubholzaufkommens und einer daraus resultierenden
rascheren Entwicklung der Auflagehorizonten dürfte hierbei eine entscheidende Rolle spielen.
Die höheren Produktionsraten fördern bzw. beschleunigen die Bodengenese und tragen
zusammen mit einer erhöhten Vegetationsdeckung zu ausgeglicheneren Temperatur- und
Feuchteverhältnissen sowie besseren Trophiebedingungen bei.
5.2.3 Dekompositionsgeschwindigkeit, Ressourcenqualität und Destruentenfauna
5.2.3.1 Streuspezifität der Abbauraten
Der Vorgang des Abbaus von organischem Material – einem Schlüsselprozeß für die Aufrecht-
erhaltung bzw. Verbesserung der Bodenfruchtbarkeit – setzt sich aus zwei Teilkomponenten
zusammen: Mineralisation und Humifikation. Mineralisation bedingt die „chemische Boden-
fertilität“ über eine Freisetzung von Nährelementen und Energie, während über Humifikations-
vorgänge der Aufbau kolloidaler Bodenaggregate erfolgt. Erst der dynamische Verbund beider
Teilprozesse kann eine hinreichende Reintegration organischer Bestandesabfälle in den Öko-
systemkreislauf gewährleisten und damit eine günstige Ausbildung jener Bodeneigenschaften
bewirken, die für ein nachhaltig gesundes Pflanzenwachstum unentbehrlich sind. Nährstoff-
mobilisation und -immobilisation, Energiespeicherung und -freisetzung, Ionentauscher- und
Pufferkapazität, Wasserhaltevermögen und Gasdurchlässigkeit, Habitateignung und trophische
Bedingungen für die Bodenlebewelt sowie letztlich auch die Erosionsanfälligkeit hängen maß-
geblich von der Funktionsfähigkeit dieses Recyclingprozesses ab (z.B. CADISCH & GILLER 1997,
SWIFT et al. 1979, VITOUSEK 1982).
In diesen Kontext ist der Vorgang des Streuabbaus als synergistisches Ineinandergreifen von
„leaching“-Prozessen, Substratfragmentierung und der katabolischen Zersetzung durch Mikro-
organismen und die Fraßaktivität der saprophagen Invertebratenfauna zu verstehen (ANDERSON
1973a, SEASTEDT 1984, SWIFT et al. 1979, HEAL et al. 1997, WITKAMP & AUSMUS 1976).
Zersetzungsverlauf und -geschwindigkeit werden über ein hierarchisches Regulationssystem auf
unterschiedlichen raumzeitlichen Ebenen beeinflußt (LAVELLE et al. 1993, SWIFT et al. 1979).
Nach der Größenordnung des Einflusses auf den Dekompositionsprozeß fallen den ausschlag-
gebenden Faktorengruppen hierbei – etwas vereinfachend ausgedrückt – folgende Rangplätze zu:
    Klima  >  Ressourcenqualität >  Bodenbiozönose  (LAVELLE et al. 1993, SWIFT et al. 1979)
Weil nachrangige Faktoren von den jeweils höherstehenden Wirkebenen mitbeeinflußt werden,
sind die tatsächlichen umweltfaktoriellen Zusammenhänge allerdings komplexer und teilweise
wechselwirkender Natur (z.B. COLEMAN & CROSSLEY 1996, HASEGAWA 1997, HEAL et al. 1997,
PETERSEN & LUXTON 1982, PONGE 1999b, SULKAVA et al. 1996). Neben direkten klimatischen
Auswirkungen bestehen beispielsweise indirekte Klimaeffekte, die bestimmte physikalisch-
chemische Eigenschaften der Streu über die Beeinflussung von Bodenformation und Nährstoff-
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kreislauf modifizieren (AERTS 1997, BERG et al. 1993, COÛTEAUX et al. 1995). Die mikrobiellen
Zersetzer werden einerseits direkt über die umweltfaktoriellen Ebenen „Klima“ und „Ressour-
cenqualität“ („bottom-up control“) beeinflußt, andererseits aber auch über die Aktivität der
Destruentenzönose kontrolliert („top-down control“; HUNTER & PRICE 1992, POWER 1992). In
Nutzwaldökosystemen der gemäßigten Breiten müssen zwischen 70 – 90 % der pflanzlichen
Nettoprimärproduktion vom Destruentensystem umgesetzt werden (GILLER 1996, SCHAEFER
1991b). Etwa 90 – 95 % der katabolischen C-Freisetzung gehen hiervon auf das Konto direkter
mikrobieller Umsatzleistungen (BERTHET 1967, MACFADYEN 1963a, PETERSEN & LUXTON 1982,
REICHLE 1977, SCHAEFER 1991b). In sauren Rohhumusböden von Koniferenwäldern, wo die
Makrofauna nur wenig zum Abbaugeschehen beiträgt, kommen die wichtigsten Vertreter der
Mesofauna – Enchytraeen, Oribatiden und Collembolen – insgesamt auf einen katabolischen
Beitrag von nur 1 – 5 % (HUHTA & KOSKENNIEMI 1975, PERSSON 1989). Wegen der zusätzlichen
indirekten Förderung des metabolischen Leistungspotentials der Mikroflora hat die saprophage
Invertebratengemeinschaft andererseits – gemessen an ihrer Biomasse – einen weit überpro-
portionalen Anteil an der Streuzersetzung (ANDERSON & INESON 1984, BEARE et al. 1992,
LUSSENHOP 1992, SEASTEDT 1984, SETÄLÄ 1990, SETÄLÄ & HUHTA 1990, VERHOEF &
BRUSSAARD 1990). Die Regulation der Mikroflora erfolgt einerseits über eine selektive
Beweidung durch mikrophytophage Spezialisten (BENGTSON & RUNDGREN 1983, COÛTEAUX &
BOTTNER 1994, DASH & CRAGG 1972, HANLON 1981b, HEDLUND & AUGUSTSSON 1995, SETÄLÄ
et al. 1991, VAN DER DRIFT & JANSEN 1977, VERHOEFF & BRUSSAARD 1990), aber auch durch
die eher ungerichtete Konsumption von Mikroorganismen bei der Detritusaufnahme saprophager
Spezies (COLEMAN & CROSSLEY 1996). Auch fördern die Bodentiere Verbreitung und Wachs-
tum der Mikroorganismen über den Transport von Sporen auf ihrer Körperoberfläche oder in den
Faeces und über die Inokulation von neuanfallendem Detritus (VISSER 1985, MARAUN et al.
1998a). Zudem tragen Fragmentierer und „ecosystem engineers“ über die Zerkleinerung und
physikalisch-chemische Veränderung von Substraten, über Veränderungen der Mikro-
habitatstruktur und über fakultative Erweiterungen des potentiellen Habitat- und Nahrungs-
angebotes zur Regulation der Mikroflora bei (BRUSSAARD 1998, LUSSENHOP 1992, VERHOEFF &
BRUSSAARD 1990, WARDLE & LAVELLE 1997). Die strukturbedingte Funktionsbreite der Boden-
tiergemeinschaft ist allerdings ihrerseits von klimatischen, physikalisch-chemischen und
biogenen Umwelteinflüssen geprägt und ebenfalls einer starken raumzeitlichen Dynamik
unterworfen. Rückkoppelnd kann sich hierbei das umweltfaktoriell beeinflußte Angebot
ernährungsrelevanter Bodenmikroorganismen wiederum auf Strukturparameter der Destruenten-
zönose auswirken („bottom-up control“; vgl. COLEMAN & CROSSLEY 1996, MIKOLA & SETÄLÄ
1998, SCHAEFER 1996).
Die starke Abhängigkeit von den Standortsbedingungen und eine enge Verzahnung der am
Abbauprozeß beteiligten Wirkebenen lassen Zersetzungsgeschwindigkeiten gleicher bzw.
gleichwertiger Substrate regional verschieden ausfallen (AERTS 1997, LAVELLE et al. 1993).
Empirisch ermittelte Abbauraten können somit lediglich als substratspezifische Regionalisier-
ungen gelten und besitzen keine Allgemeingültigkeit per se. Verglichen mit Dekompositionsge-
schwindigkeiten artgleicher oder nah verwandter Blattstreu in Wäldern der gemäßigten Breiten
(part. Übersichten in AERTS 1997, SWIFT et al. 1979, TAKEDA et al. 1987; s.a. ABER et al. 1990,
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BLAIR & CROSSLEY 1988, LASKOWSKI et al. 1995, MACLEAN & WEIN 1978, MELILLO et al.
1982, MINDERMAN 1968; k-Werte z.T. berechnet) zeugen die Abbauraten auf der Versuchs-
anlage [LUG] von einem niedrigen Geschwindigkeitsniveau. Die ermittelten k-Werte gleichen
eher jenen borealer Nadelwälder (vgl. BERG 1986b, BERG et al. 1991a, b, 1993, HÅGVAR 1991,
HÅGVAR & KJØNDAL 1981a, JOHANSSON 1986, 1994a, TAYLOR et al. 1991, VEDROVA 1997).
Dies dürfte in erster Linie auf die für Mitteleuropa harschen Temperaturbedingungen der
Kammlagen zurückzuführen sein. Eine hohe Wirkdominanz gerade dieses Umweltfaktors
belegen zahlreiche Studien (BERG et al. 1993, COÛTEAUX et al. 1995, DYER et al. 1990,
JOHANSSON 1994b, JOHANSSON et al. 1995, MEENTEMEYER 1978, MEENTEMEYER & BERG 1986).
Anhand einer ausgedehnten Catena konnten BERG et al. (1991a, b, 1993) den Temperatureinfluß
auf die Abbaugeschwindigkeit von Fichtennadelstreu unter Freilandbedingungen sogar grob
quantifizieren. Hiernach folgt aus einer Zunahme der Jahresmitteltemperatur von 1° C auf 9° C
ein Anstieg der Abbaurate um den Faktor 3. Diese Resultate decken sich fast vollständig mit
Ergebnissen zum Einfluß der Temperatur auf die heterotrophe Bodenatmung (z.B. HOWARD &
HOWARD 1979, PETERJOHN et al. 1994), was die zugrundeliegende Abhängigkeit der Abbaurate
vom metabolischen Leistungspotential der biotischen Abbaukomponenten verdeutlicht.
Die den Kammlagen-Verhältnissen hinsichtlich Jahresdurchschnittstemperatur und Temperatur-
verteilung stark ähnelnden zentralschwedischen Catena-Standorte Stråsan (60°55‘; 25jähriger
Fichtenbestand; 3,4° C; 775 mm NS; pH(F-Horizont) = 3,9 – 4,2; k = 0,39) und Jädraås (60°49‘
nördl. Breite; 130jähriger Bestand; 3,8° C; 720 mm NS; pH(F-Horizont) = 3,8 – 4,1; k = 0,33;
weitere Parameter s. BERG et al. 1993) zeigen bezüglich der Geschwindigkeitskonstanten des
Streuabbaus von Fichte weitreichende Übereinstimmungen mit dem Ergebnis der [LUG]-Anlage
(k = 0,30; kkorr = 0,36). Zahlreiche Befunde zur Wirkung starker Protonenimmission lassen
darüber hinaus eine deutliche Verringerung der Dekompositionsgeschwindigkeit erwarten
(ABRAHAMSEN et al. 1980, ALEXANDER 1980, BÅÅTH et al. 1980b, BERG 1986a, FRANCIS et al.
1980, HÅGVAR 1988, 1994c, HÅGVAR & KJØNDAL 1981a, HOVLAND et al. 1980, TAMM 1976,
WOLTERS 1991). Indes sprechen die eine hohe Pufferkapazität indizierenden pH-Werte der
[LUG]-Anlage wiederum gegen bedeutende Auswirkungen der Protonen als Konsequenz der
SO2-Einträge auf die Dekompositionsgeschwindigkeit (vgl. ALEXANDER 1980, WOLTERS &
SCHAEFER 1994). Mögliche Nachwirkungen vergangener Kalkeinträge hoher Dosierung, die in
diesem Zusammenhang ebenfalls eine Rolle spielen könnten, lassen sich hingegen kaum
abschätzen. Entsprechende Untersuchungen belegen teilweise Förderungs-, in mancher Hinsicht
jedoch auch Hemmwirkungen auf den Streuabbau (vgl. BÅÅTH et al. 1980b, SMOLANDER et al.
1996), aus denen kein grundsätzlicher Trend abzuleiten ist. Auch zum Einflußvermögen der
Flächenkahllage existieren widersprüchliche Befunde (s. BLAIR & CROSSLEY 1988, BRINKLEY
1984, CORTINA & VALLEJO 1994, PRESCOTT 1997, YIN et al. 1989). Denkbar wäre außerdem,
daß sich förderliche und hemmende Einflüsse gegenseitig aufhoben oder daß neben den
Temperaturverhältnissen weitere faktorielle Übereinstimmungen zwischen der Versuchsanlage
[LUG] und den schwedischen Catenaflächen BERGs bestanden (z.B. geringe Abundanzen der
Mesofauna), die dann im Gesamtergebnis zu vergleichbar geringen Abbaugeschwindigkeiten
führten.
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Als Ursache für die streuspezifischen Differenzen der Dekompositionsraten scheiden klimatische
und immissionsbezogene Faktoren wegen der räumlichen Nähe der Exponate, der Gleichzeitig-
keit von Ausbringung und Entnahme der Probenserien und der Verwendung autochthonen
Blattmaterials definitiv aus. Da mit dem experimentellen Design eine im statistischen Sinne
gleiche Besiedlungswahrscheinlichkeit der Container durch Bodentiere und Mikroorganismen
gegeben war, müssen die Unterschiede bei der Zersetzungsgeschwindigkeit und im Destruenten-
besatzes zeitgleich entnommener Container auf Unterschiede in der physikalisch-chemischen
Beschaffenheit der Streu zurückzuführen sein. Eine breite Palette relevanter Einflußfaktoren,
besonders aber die N- und P-Konzentration (z.B. BERG & STAAF 1980, COULSON &
BUTTERFIELD 1978, SCHLESINGER & HASEY 1981, STAAF & BERG 1982, TAYLOR et al. 1989,
TIAN et al. 1997) sowie der Lignin- und Polyphenolgehalt des Substrates (z.B. AERTS &
DE CALUWE 1997, MELILLO et al. 1982, JOHANSSON et al. 1995, VAN VUUREN et al. 1993),
wirken sich auf die Abbaugeschwindigkeit förderlich bzw. hemmend aus (s.a. ABER et al. 1990,
BOSATTA & ÅGREN 1985, 1991, DE SANTO et al. 1993, HEAL et al. 1997, MINDERMAN 1968,
SWIFT et al. 1979). In diesem Kontext wird üblicherweise der Terminus „Streuqualität“ verwen-
det, der allerdings mehrdeutig besetzt und damit unpräzise ist (23). Im Rahmen der vorliegenden
Untersuchung war eine Qualitätsdefinition notwendig, welche die physikalisch-chemischen und
die biotischen Aspekte gleichermaßen integriert. Als sinnvoller Wertmaßstab erschien hierzu
– unter der gegebenen Voraussetzung übereinstimmender standörtlicher Konditionen – die
Geschwindigkeitskonstante der Streuzersetzung [k] gut geeignet, da dieser Parameter die meisten
relevanten Merkmale und Eigenschaften der Substrate subsummiert. Die Zweckdienlichkeit
eines aus lokalen Abbauergebnissen ableitbaren Qualitätsausdruckes ergibt sich zudem daraus,
daß die Beschleunigung des Stoffrecyclings über potentiell hohe Umsatzraten einer inhibitorisch
wirkenden Akkumulation von Nährstoffen und Energie entgegenwirkt. Eben weil eine Streuform
mit höherem k-Wert der Gefahr einer Entkoppelung der Nährstoffkreisläufe (im Sinne einer un-
genügenden Freisetzung) auf diese Weise entgegenwirken kann, bietet eine derartige Qualitäts-
definition gerade im Hinblick auf die forstlich-produktionsbezogene Notwendigkeit einer Sicher-
stellung nachhaltig günstigen Ernährungsbedingungen der Primärproduzenten gewiß Vorteile.
Andererseits verändert sich die physikalisch-chemische Zusammensetzung im zeitlichen Verlauf
des Dekompositionsprozesses jedoch streutypspezifisch (BERG et al. 1996). Ursachen sind diffe-
rierende mechanischen Eigenschaften (MARTIN et al. 1994, SANTA REGINA & GALLARDO 1995),
(23) Häufig werden chemische Parameter wie Lignin- oder N-Gehalte, quantitative Anteile kalt- und heißwasserlöslicher
Substanzen oder Quotientenbildungen wie C/N-, Lignin/N-, Polyphenol/N-, (Lignin+Polyphenol)/N-, Polyphenol/Protein-
Verhältnisse zur Charakterisierung herangezogen (Zusammenfassungen bei SWIFT et al. 1979, CADISCH & GILLER 1997). All die-
sen Parametrisierungsvarianten, die bisweilen auch kombiniert werden, ist jedoch der Mangel an unmittelbaren Verknüpfungs-
punkten zum strukturfunktionalen Charakter der lokalen Zersetzerzönose gemeinsam (ÅGREN & BOSATTA 1996). Hierauf
basierende Qualitätsaussagen können daher gravierende Unzulänglichkeiten aufweisen. Beispielsweise konnten BERG & EKBOHM
(1991) zeigen, daß der von vielen Autoren als Schlüsselfaktor der Dekompositionsgeschwindigkeit ausgewiesene N-Gehalt der
Streu einen weit geringeren Einfluß auf die Zersetzungsgeschwindigkeiten des gleichen Ressourcentyps mit ungleichen
N-Gehalten ausübt, als es für ebenso hohe N-Differenzen bei verschiedenen Substrattypen offenkundig wurde. Dies verdeutlicht
das zentrale Problem derart mechanistischer Qualitätsdefinitionen, daß nämlich zwischen chemischen Quantitätsanalysen, die mit
spektroskopischen Verfahren hochpräzise Detailinformationen liefern (z.B. NMR, NIR, GC, HPLC; s. BEYER et al. 1993, GILLON
et al. 1993, PALM & ROWLAND 1997), und den autökologischen „Qualitätsansprüchen“ der für die Abbaugeschwindigkeit
entscheidenden Destruentengemeinschaft keine einfachen Ursache-Wirkungs-Beziehungen bestehen.
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besonders aber verschiedene Mengenanteile chemischer Fraktionen. Während leichter abbaubare
Bestandteile sukzessiv verschwinden, können widerstandsfähigere Fraktionen persistente Poly-
mere ausbilden (MINDERMAN 1968). Hieraus resultiert eine Verlagerung der relativen Bedeutung
der Streukomponenten im zeitlichen Verlauf (Zusammenfassungen bei CADISCH & GILLER 1997,
SWIFT et al. 1979). In der Konsequenz finden Vorhersagen von Massenverlustraten über verein-
fachende Modelle ihre Grenzen stets in der Mannigfaltigkeit und Komplexität substrat- und
standortspezifischer Wechselbeziehungen (BERG et al. 1996). Nach einer diesbezüglichen Faust-
regel von HEAL et al. (1997) – „je später das Dekompositionsstadium, um so weniger bedeutsam
die anfänglichen Streueigenschaften“ – lassen sich bei der experimentellen Expositionsgesamt-
dauer von 19 Monaten keine umfassenden Aussagen zu den regionalen Auswirkungen verschie-
dener Streutypen auf die Stoff- und Energieflüsse von Waldökosystemen ableiten.
Eine weitere interpretative Einschränkung besteht in der ausschließlichen Berücksichtigung von
Blattstreu-Substraten. In quantitativer Hinsicht sind in Nutzwäldern insbesonders die Wurzeln,
darüber hinaus aber auch Äste, Zweige, Borke, Früchte, organische Exudate, Durchforstungs-
rückstände und die Bodenvegetation wesentliche Ausgangsmaterialien der Dekomposition. Diese
Substrate können von der physikalisch-chemischen Beschaffenheit der Blattstreu von bestandes-
bildenden Baumarten sehr stark abweichen. Beispielsweise besitzen Fichtenwurzeln ein im Ver-
gleich zu den Nadelblättern höheres C/N-Verhältnis und enthalten wesentlich größere Anteile an
Lignin- und Polyphenolverbindungen (GALLET & LABRETON 1995). Obwohl dem Aspekt des
Wurzelabbaues in den letzten Jahren verstärkte Aufmerksamkeit gewidmet wurde, sind dies-
bezügliche Erkenntnisse bislang lückenhaft.
Bei der Auslegung der Streuabbauraten dürfen schließlich auch die Ergebnisse der faunistischen
Erhebungen nicht unbeachtet bleiben. Speziell aufgrund der fehlenden Baumschicht herrschten
auf der Versuchsanlage [LUG] gegenüber geschlossenen Beständen der (streu)entsprechenden
Baumarten abweichende abiotischen Umweltbedingungen vor (s. Kap. 5.2.2.1), die sich auf
direktem wie indirektem Wege über die biotische Zersetzergemeinschaft höchstwahrscheinlich
auf die Dekompositionsgeschwindigkeit der Substrate auswirkten. In geschlossenen Beständen
wäre darüber hinaus besonders hinsichtlich des Bestandesklimas (sommergrüne / immergrüne
Arten), der Beleuchtungsverhältnisse (Lichtholz- / Schattholzarten) und des Wasserhaushaltes
mit baumartspezifischen Abweichungen autökologisch relevanter Umweltfaktoren zu rechnen
(Zusammenfassung zum ungleichen Verhalten der Arten s. ELLENBERG 1996). Diese Modifika-
tionen könnten die regionalen Dekompositionsgeschwindigkeiten der Substrate auf eine Weise
beeinflussen, die über die experimentell eruierten Abbauraten nicht zum Ausdruck kommt.
5.2.3.2 Streuspezifität des Destruentenbesatzes und der faunistischen Sukzession
Das Versuchsdesign gewährte keine unmittelbare Ableitung des faunistischen Einflusses auf die
streuspezifische Dekompositionsgeschwindigkeit (24). Nichtsdestoweniger macht die unüberseh-
bare Konkordanz zwischen den streuspezifischen ME-Werten, der Besiedlungsdichte und der
(24) Eine korrelationsanalytische Auswertung zwischen dem Masseverlust der Einzelexponate und dem Destruentenbesatz
(bzw. Biomasse, metabolische Wertigkeit) an den jeweiligen Entnahmezeitpunkten wäre aufgrund des differierenden zeitlichen
Charakters der Vergleichsparameter – Zeitpunktergebnis versus zeitabhängiger Abbaurate – mathematisch unzulässig.
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strukturellen Komplexität des Faunenbesatzes der Container zur Zeit der Entnahmetermine auf
der einen Seite und den Abbauraten der entsprechenden Exponate auf der anderen Seite eine weit
stärkere Destruentenbeteiligung bei den rascher zersetzlichen Streuformen Birke und Eberesche
zumindest für die ersten 19 Monate wahrscheinlich. Diese These, die auch andere Autoren
vertreten (BERG et al. 1980, SETÄLÄ et al 1988, SETÄLÄ & HUHTA 1990), läßt sich indirekt auch
aus den streuspezifischen Variabilitätsunterschieden des Massenverlustes zwischen den entspre-
chenden Einzelexponaten ableiten. Zwar nahm diese in den Standardabweichungen zum Aus-
druck kommende Variabilität mit zunehmender Expositionsdauer bei sämtlichen Streuformen zu
(s. Abb. 31), doch deuten streuspezifische Unterschiede dieser Variabilität auf einen unter-
schiedlichen Grad faunistischer Beteiligung am Substratabbau hin. Dies beruht darauf, daß der
anfänglich rasche Massenverlust vorwiegend auf „leaching“-Prozessen basiert, für die eine
Beteiligung von Mikroflora und Destruentenfauna zunächst noch unwesentlich ist (ANDERSON
1973a, SEASTEDT et al. 1983). Aufgrund identischer physikalisch-chemischer Eigenschaften
bestehen zwischen artgleichen Exponaten daher erst einmal kaum Unterschiede bezüglich des
Massenverlustes, während sich Differenzen zwischen verschiedenen Streuformen vorwiegend
aus ihren unterschiedlichen Anteilen leichtlöslicher Substanzen ergeben (TAKEDA 1988). Im
weiteren Dekompositionsverlauf korreliert die Größenordnung der Variabilitätszunahme jedoch
zunehmend mit der (direkten und indirekten) Beteiligung biotischer Komponenten am
Abbauprozeß. Nach TAKEDA (1988) erweist sich dieser Sachverhalt als besonders nutzbringend,
weil die Größenordnung der Variabilität damit als Aktivitätsindex der Mikroflora und der
Destruentenfauna verwendbar wird.
Neben saisonbedingten Einflüssen hängt die Sukzession der Destruentenzönose hauptsächlich
vom Fortschritt des Abbauprozesses ab (ANDERSON 1975, BOLGER 1985, LAGERLÖF & ANDRÉN
1985, MIGNOLET & LEBRUN 1975, SIEPEL 1990, SIEPEL & VAN WIEREN 1990). Nach der initialen
„leaching“-Phase bedingen physikalisch-chemische Veränderungen des Substrates und die zu-
nehmende Interaktion zwischen Mikroflora und Zersetzerfauna einen starken Komplexitäts-
anstieg des Abbauprozesses (BERG et al. 1998, SWIFT et al. 1979, VREEKEN-BUIJS & BRUSSAARD
1996). Da mit dem Komplexitätsgrad die Zahl der Freiheitsgrade steigt, mit der abbaurelevante
biotische Parameter den Dekompositionsprozeß im (künstlich exponierten) Mikrohabitat beein-
flussen (HÅGVAR & KJØNDAL 1981b), kann eine hohe Variabilität der Abbaugeschwindigkeit
nicht nur als Zeichen einer durchschnittlich hohen Aktivität der Destruentenfauna, sondern auch
als Hinweis auf eine hohe faunistische Sukzessionsgeschwindigkeit gedeutet werden (25). Diese
Hypothese basiert auf der Bindung eines Großteils der mesofaunistischen Spezies an bestimmte
Dekompositionsstadien (HÅGVAR & KJØNDAL 1981b), weshalb eine Art bei substratbedingt
höheren Abbaugeschwindigkeiten im Mittel früher auftreten (und bei eines früheren Versiegens
essentieller Ressourcen zeitiger verschwinden) müßte.
 (25)   Der Begriff „Sukzession“ bezieht sich in diesem Zusammenhang auf einen strukturellen Wechsel des Destruentengemein-
schaft im Verlauf des Dekompositionsprozesses, und nicht auf eine allmähliche Veränderung der Zersetzersynusie im Zuge lang-
fristiger Wandelungen des gesamten Ökosystems auf dem Weg zum „Klimax“ (vgl. USHER & PARR 1977). Die Triebfeder dieses
Sukzessionstypus ist der kontinuierliche (Eigen-)Verbrauch und die letztendliche Erschöpfung der autökologischen Lebens-
grundlage, welcher die Organismen ständig zwingt, neue Ressourcenquellen zu besiedeln und aufzuschließen (HÅGVAR &
KJØNDAL 1981b). Unter natürlichen Bedingungen laufen die Sukzessionsstufen in den verschiedenen „Stockwerken“ der
Oberbodenhorizonte gleichzeitig ab (PONGE 1999a).
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Die Resultate zur Besiedlung der Substrate durch die Destruentenfauna können diese Ableitung
jedoch nicht überzeugend unterstützen. Bei den Enchytraeen waren Abundanz- und Biomasseab-
nahmen der Streubewohner Cognettia sphagnetorum, Cognettia glandulosa und Mesenchytraeus
glandulosus bei gleichzeitiger Zunahme hemi- (Marionina clavata, Oconnorella cambrensis,
Enchytronia parva) bis euedaphischer Spezies (Achaeta sp.) zwar bei allen Streuformen in
Ansätzen erkennbar, doch war die maximale Expositionsdauer offenbar zu kurz, um unterschied-
liche zeitliche Abläufe der Enchytraeensukzession im Zusammenhang mit der Streuqualität über
signifikante Veränderungen der Gemeinschaftsstruktur nachzuweisen. Dies kann besonders aus
einer nach 19 Monaten weiterhin ungebrochenen Eudominanz typischer Streubewohner in sämt-
lichen Substrattypen abgeleitet werden, obwohl gerade tieferlebenden Arten der Zugang über
den gesamten Zeitraum wegen der Positionierung der Containerstäbe im O-Horizont erleichtert
war. Dies bekräftigt den oben angeführten Sachverhalt, daß die Spezies zwischen verschiedenen
Abbauphasen genau differenzieren und jede Art relativ unabhängig von der Lage der Exponate
im vertikalen Horizontgefüge eine besondere Affinität für jenes Dekompositionsstadium hat, daß
seinem üblichen Aufenthaltsschwerpunkt bzw. seinem Lebensformtypus entspricht.
Trotz unzureichender Belege für substratspezifische Sukzessionen in der frühen Dekompositi-
onsphase bekunden die streubezogenen Dichte- und Biomassenunterschiede der Enchytraeen
hochgradige Divergenzen der „autökologischen Ressourcenqualität“ von Laubstreusubstraten,
Fichten- und Lärchenstreu. Wegen der durchgängig saprophag-mikrophytophagen Ernährungs-
weise dieses Taxons (LATTER & HOWSON 1978, STANDEN & LATTER 1977), dessen Vertreter
mikroorganismenreiches Material gezielt aufsuchen (O´CONNOR 1967) und selektiv beweiden
(DASH & CRAGG 1972, DASH 1983, HEDLUND & AUGUSTSSON 1995), sind in diesem Zusam-
menhang vermutlich trophische Divergenzen von Bedeutung (vgl. ANDERSON 1975). Da
Ausstattung, Ausprägung und Sukzession der Mikroflora neben mikroklimatischen Bedingungen
insbesondere von den physikalisch-chemischen Streueigenschaften abhängen (ANDERSON &
INESON 1984, HANLON 1981b, HASEGAWA & TAKEDA 1996, HOGG & HUDSON 1966, PARKINSON
& BALASOORIYA 1969, PARKINSON 1988, PONGE 1991, SCHEU & PARKINSON 1995), ist die
Kontrolle des Enchytraeenbesatzes der Exponate über qualitative oder quantitative Limitierun-
gen der trophischen Ressourcenverfügbarkeit denkbar, obwohl besonders die Pilze eine ausge-
prägte Fähigkeit zur Kompensation von Beweidungseffekten besitzen (BENGTSON & RUNDGREN
1983, HANLON 1981b, HEDLUND et al. 1991, SETÄLÄ et al. 1991, VAN DER DRIFT & JANSEN
1977). Im Kontrast zur Laubstreu läßt speziell eine auch nach 19 Expositionsmonaten noch sehr
geringe Fragmentierung der Lärchenstreu kein erheblich gesteigertes Angebot mikrobieller
Nahrungsressourcen erwarten (26). Andererseits könnten auch weitere spezifische Substrateigen-
schaften, etwa solche, welche die Feuchtebedingungen unterschiedlich beeinflussen oder Diffe-
renzen der Konkurrenz- oder Prädationssituation (z.B. durch bessere Versteckmöglichkeiten im
(26)   Umgekehrt kann die gleichbleibend geringen Besatzdichte der Lärchenexponate über den gesamten Untersuchungszeitraum
als Indikator einer starken Verlangsamung des sukzessionalen Besiedlungsvorganges infolge einer substratspezifischen Limitie-
rung mikrobieller Ressourcen verstanden werden. Die Enchytraeendichte der Fichtenstreu könnte dagegen zumindest teilweise
auf die Oberflächenvergrößerung zurückzuführen sein, welche sich infolge des mechanischen Bruchs vieler Nadeln ergab, und
somit ein künstliches erhöhtes Artefakt darstellen (vgl. Kap. 5.1.3). Insbesondere Cognettia sphagnetorum wurde bei der Hand-
auslese häufig im ausgehöhlten Mesophyll gebrochener Fichtennadeln angetroffen.
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Blattmesophyll) im Mikrohabitat hervorriefen, eine bedeutende Rolle gespielt haben. Die
Einflußpotentiale solcher Aspekte mögen zur Beurteilung der Streuqualität wichtig sein, sind in
ihrem jeweiligen Gewicht bislang allerdings nicht einzuschätzen (vgl. SCHEU 1995), da sie auf-
grund vielfältiger Überschneidungen und Wechselbeziehungen kaum getrennt voneinander
untersucht werden können.
Bei der Mehrzahl vergleichbarer Untersuchungen wurden besonders hohe Besatzdichten und
Biomassen der Enchytraeen ebenfalls in der frühen Dekompositionsphase des ersten Expositi-
onsjahres festgestellt (ALEJKNIKOVA et al. 1975, HUHTA et al. 1979, LAGERLÖF & ANDRÉN
1985). Nur ANDERSON (1975) fand einen starken Anstieg zwischen dem 11. und dem 19. Expo-
sitionsmonat, der allerdings – wie im gesamten Zeitraum dieser Untersuchung – mit der
Substratfeuchte korrelierte. Die Substratbesiedlung durch Oribatiden erfolgt im Vergleich zu der
raschen Etablierung streubewohnender Enchytraeen deutlich zögerlicher. Schon NAGLITSCH
(1966), ALEJKNIKOVA et al. (1975), BOLGER (1985) und TAKEDA (1988) bezeichneten die
Hornmilben im Hinblick auf die Tiersukzession im Rahmen des Dekompositionsverlaufes als
Spätkolonisatoren. HASEGAWA (1997), der gleiches bei „litterbag“-Experimenten mit Kiefer-
nadelstreu aufzeigte, fand diesbezüglich Korrelationen mit sukzessiven Parameteränderungen der
Ressourcenqualität (C/N-Verhältnis, Pilzdichte).
Andererseits könnte die Meidung wenig zersetzter Streu besonders bei mikro- bis panphyto-
phagen Spezies auch auf Konkurrenzphänomenen beruhen. Als Nahrungskonkurrenten um be-
grenzte mikrobielle Ressourcen kommen in dieser Untersuchung insbesondere die dominanten
Enchytraeen in Betracht. Der Befund, daß Fichtenstreu als das von Oribatiden am schnellsten
und in der vergleichsweise höchsten Dichte besiedelte Substrat geringe Enchytraeendichten auf-
wies, deutet in diese Richtung. Weiterhin ist denkbar, daß gerade streubewohnende Enchytraeen
aufgrund ihrer hochgradigen Feuchteansprüche eher zu Vertikalwanderungen neigen als die
austrocknungsresistenteren Hornmilben (USHER 1975b). Verbunden mit einer aktiven Grab-
fähigkeit ergibt sich hieraus eine höhere Besiedlungswahrscheinlichkeit für Enchytraeen in der
Frühphase des Abbauprozesses. Möglicherweise ist dieses Resultat jedoch auch zum Teil auf die
Containerexposition im Of-Horizont zurückzuführen und stellt somit ein Artefakt dar, da Mikro-
arthropoden im Gegensatz zu den Würmern nicht zum aktiven Graben befähigt sind
(z.B. DUNGER 1983) und streubewohnenden Formen oftmals erst nach der lockernden Vorarbeit
von Enchytraeen oder Lumbriciden eine Immigration in die Container ermöglicht wurde.
Besonders die Dominanz hemi- bis euedaphischer Collembolenarten der Familien Onychiuridae
und Isotomidae in der Frühphase des Abbauprozesses liefert für diese Interpretationsvariante
Anhaltspunkte.
Auch bei den Hornmilben waren verifizierbare Anzeichen für unterschiedliche Sukzessions-
geschwindigkeiten im Zusammenhang mit der Streuform bis auf eine wesentliche Ausnahme
kaum erkennbar. Angesichts der bereits angeführten Zögerlichkeit des Taxons bei der Exponat-
besiedlung dürfte dies mit der relativ kurzen Expositionsdauer bzw. mit den geringen Abbau-
geschwindigkeiten der Substrate zusammenhängen. HASEGAWA (1997) und HÅGVAR &
KJØNDAL (1981b) fanden deutliche sukzessionsbedingte Wandlungen der Oribatidenzönose bei
Kiefer- bzw. Birkenstreu erst gegen Ende des 2. Untersuchungsjahres. In der vorliegenden
Untersuchung ergaben sich deutlich abweichende Sukzessionsmuster im Zusammenhang mit der
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Streuqualität dagegen nur für Steganacarus spinosus. Die Resultate für Birken- und Ebereschen-
streu charakterisieren diese Spezies als „Spätimmigranten“. ANDERSON (1975) und HÅGVAR &
KJØNDAL (1981b), die die Sukzession der Oribatiden in „litterbag“-Experimenten mit Buchen-
und Eßkastanienstreu bzw. mit Birkenstreu untersuchten, kommen für andere Vertreter der
Gattungen Steganacarus und Phthiracarus zu einem entsprechenden Ergebnis. Im Zusammen-
hang mit der makrophytophagen Ernährungsweise der Phthiracaridae (LUXTON 1972, SIEPEL &
DE RUITER-DIJKMAN 1993) führte ANDERSON (1975) das verzögerte Auftreten dieses Taxons auf
eine zunächst notwendige Reduktion des Polyphenol- und Tanningehaltes durch vorgeschaltete
„leaching“-Prozesse und mikrobielle Einwirkungen zurück. Demnach dürfte die frühzeitige und
rasche Besiedlung der Fichten- und Lärchenexponate in vergleichsweise hoher Dichte kaum mit
den dortigen Trophiebedingungen, sondern eher mit den strukturellen Substrateigenschaften zu-
sammenhängen, zu denen S. spinosus eine besondere Affinität entwickelt und in der Laubstreu
keine Entsprechung findet. Für verschiedene Vertreter der Phthiracaroidea ist bekannt, daß die
Jungtiere sich in Hohlräumen von Zweigen, Borke, Zapfen oder Nadelblättern entwickeln und
diese durch ihre Fraßtätigkeit im Laufe der Ontogenese ausweiten (BERG et al. 1990, EDSBERG &
HÅGVAR 1999, FUKUYAMA & ITO 1992, HÅGVAR 1991, 1998, HARDING & STUTTARD 1974,
HARTENSTEIN 1962, PANDE & BERTHET 1973, WEBB 1989, 1991). Die besondere Attraktivität
der Nadelsubstrate könnte folglich mit dem Eiablageverhalten der Weibchen zusammenhängen,
die ihre Eier einzeln in Rissen und Spalten geeigneter Substrate plazieren (HÅGVAR 1998).
Gestützt wird diese Annahme durch den Befund, daß der Weibchen-Anteil mit ungefähr 8 : 1
deutlich vom Verhältnis der umliegenden Sukzessionsparzelle [Sz] (ca. 3 : 1) abwich. Gebroche-
ne Fichtennadeln (Kap. 5.1.3) waren möglicherweise besonders attraktiv, doch deuten die hohen
Besatzdichten von S. spinosus in den Lärchenexponaten auch anderweitige autökologische
Begünstigungen an.
Eine solcher Vorteil könnte z.B. in einem strukturbedingt höheren Prädationsdruck durch Gama-
siden und Linyphiiden in den Nadelsubstraten bestehen (Containerbesatz an Linyphiidae
s. RATSCHKER 1998). Vermutlich bereitete gerade den größeren (adulten) Weibchen der rundum
gepanzerten Art S. spinosus ein gewiß geringeres Deckungsangebot im Vergleich zur Laubstreu
kein ernstliches Problem. Da die Jungtiere ihr schützendes Mikrohabitat bis zur Aushärtung der
Imaginalkutikula nach der letzten Häutung nicht verlassen (HÅGVAR 1998), sind auch sie – im
Gegensatz zu den Verhältnissen in der rasch fragmentierten Laubstreu von Birke oder Eberesche
– durch die mechanisch stabile Epidermis eines Nadelblattes vermutlich besser geschützt (vgl.
HÅGVAR 1998). Diese Hypothese wirft andererseits die Frage auf, weshalb die anderen auf der
Parzelle [Sz] siedelnden Phthiracaroidea-Arten im Oribatidenbesatz der Exponate keine Rolle
spielten. Während das fast vollständige Fehlen von Phthiracarus piger mit der Seltenheit dieser
Spezies auf der Parzelle [Sz] zusammenhängen könnte (s. Tab. 6, S. 59), macht die subdomi-
nante Stellung von Euphthiracarus monodactylus in der dortigen Hornmilbenzönose eine
autökologische Ursache hochwahrscheinlich. Möglicherweise präferiert E. monodactylus ältere
Nadelstreu ebenso, wie FUKUYAMA & ITO (1992) und HÅGVAR (1998) dies für die nah verwandte
Euphthiracariden-Art Rhysotritia ardua belegten. Nach HÅGVAR (1998) benötigen die Juvenil-
stadien von R. ardua wahrscheinlich eine stärkere mikrobielle Vorzersetzung des Mesophyll-
gewebes zu dessen Konsumption, was die zeitliche Einnischung der Eiablage in ein schützendes
Mikrohabitat mit einer bestimmten Ressourcenqualität zu einer artspezifischen Verhaltens-
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komponente macht, die zudem helfen kann, interspezifische Konkurrenz zu vermeiden. Anderer-
seits könnte die hohe Dominanzposition von E. monodactylus auf der Parzelle [Sz] auch auf der
Fähigkeit der Jungtiere dieser Art basieren, auch andere Mikrohabitattypen effektiv zu nutzen.
Das Beispiel der Phthiracaroidea veranschaulicht auf exemplarische Weise, in welchem Ausmaß
sich auch physikalisch-morphologische Substrateigenschaften auf Vertreter der Destruenten-
gemeinschaft auswirken, wenn autökologisch relevante Bindungen an spezifische Strukturen
durch andere Streuformen nicht hinlänglich kompensierbar ist. Im Falle eines kompletten Be-
stockungswechsels wären Veränderungen der Dominanzposition permanenter Bodentiere inner-
halb der Destruentenzönose insofern auch über Veränderungen des verfügbaren Mikrohabitat-
bzw. Biochorienangebotes wahrscheinlich. Folgt man der „rivet hypothesis“, der „idiosynkratic
response hypothesis“ oder der „step hypothesis“ (EHRLICH & EHRLICH 1981, LAWTON 1994,
WOLTERS 2001), genügt die Anwesenheit von Arten andererseits keinem (redundanten) Selbst-
zweck (vgl. LAWTON 1994, LAWTON & BROWN 1994), sondern ist (immer) an systemimmanente
Funktionen gekoppelt, die aktuell erforderlich sind. In sauren Fichten- oder Lärchenbeständen
könnte mesofaunistischen Fragmentierern wie den Phthiracaroidea gerade wegen des weitgehen-
den Ausfalls von Fragmentierern der Makrofauna eine Schalterfunktion bei der nachhaltigen
Aufrechterhaltung des Abbauprozesses zukommen. An weichlaubholzdominierten Standorten
mit mechanisch leichter aufschließbarer Streu ist die funktionale Rolle dieses Taxons mögli-
cherweise weniger entscheidend. Hier wird die Gilde der „Grazer“ offenbar frühzeitiger und in
stärkerem Umfang gefordert, was speziell aus den Enchytraeen-Ergebnissen abzuleiten ist, prin-
zipiell jedoch auch auf mikrophytophage Mikroarthropoden (und entsprechende Vertreter der
Mikrofauna) übertragbar sein dürfte. Die metabolischen Dominanzverhältnisse belegen aller-
dings nachdrücklich, daß Cognettia sphagnetorum im Dekompositionsprozeß sämtlicher
Streuformen die Rolle einer „keystone species“ (27) besetzt, die quantitativ eine weit höhere Effi-
zienz besitzt als sämtliche Mikroarthropoden und eine Mehrzahl der übrigen Enchytraeenarten
zusammengenommen. Diese Sonderstellung von C. sphagnetorum wurde über experimentelle
Ergebnisse (SETÄLÄ & HUHTA 1991, SETÄLÄ et al. 1991, SULKAVA et al. 1996) und Freiland-
studien in (zumeist borealen) Nadelwäldern (z.B. HUHTA et al. 1998b) wiederholt aufgezeigt.
Wie diese Untersuchung konzentrieren sich die allermeisten bodenzoologisch orientierten
Dekompositionsstudien bisher lediglich auf frühe Phasen des Substratabbaus. Insofern fokussiert
das aktuelle Wissen um autökologisch-ressourcenspezifische Einflüsse auf Bodentiere und
Mikroorganismen im wesentlichen auf diesem zeitlichen Abschnitt. Besonders der Abbau von
Koniferenstreu kann sich jedoch – wie u.a. auch die Ergebnisse dieser Arbeit zeigen – über
Dekaden hinziehen (s.a. HÅGVAR 1991, HÅGVAR & EDSBERG 2000). Für ein umfassenderes
Verständnis von Prozeßraten sowie der Organisation, Sukzession und (phasenspezifischen)
Funktion der Zersetzerzönose müssen zukünftige Arbeiten auch spätere Phasen des Abbaus von
Blattstreu, Holz, Borke, Früchten und Wurzeln der forstlich relevanter Baumarten stärker
berücksichtigen. Hier liegt der Schlüssel zum vollständigen Verständnis der Humusausbildung,
welche insbesonders für den Nährstoff- und Wasserhaushalt, aber auch für die Habitat- bzw.
Ressourcenqualität der Destruentenfauna von entscheidender Bedeutung ist.
(27)   Der Begriff lehnt sich hier an eine Definition von HUHTA et al. (1998b) an, die sich auf ein Dekompositionsgefüge bezieht,
dessen Funktionalität sich im Falle eines Verlustes dieser Art wesentlich verändern würde (s.a. MILLS 1993).
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6 ZUSAMMENFASSUNG
Anläßlich des flächigen Ausfalls der Fichte auf immissionsbelasteten Kammlagenstandorten des
Osterzgebirges (Fa Altenberg, Sachsen) seit Anfang der 1980er Jahre wurden im Rahmen des
BMBF-Verbundprojektes ERZ experimentelle Waldbaukonzepte bezüglich ihres Einfluß-
potentials auf die saprophage Invertebratengemeinschaft (Enchytraeidae, Lumbricidae, Oribati-
da, Collembola) vergleichend untersucht. Als situationsrelevante Maßnahmen zur Waldstabili-
sierung standen Verfahren zur „Waldneugründung“ (Versuchsanlage [LUG]: Kulturparzellen mit
Reihenpflanzung von Birke, Eberesche oder Fichte; zusätzlich waldbaulich unbeeinflußte Suk-
zessionsparzelle) und zum „Waldumbau“ (Versuchsanlage [KAB]: Kulturparzellen mit Reihen-
pflanzung von Buche oder Lärche nach maschineller Gräserbeseitigung durch flächigen Ober-
bodenabschub) zur Disposition. Alle Maßnahmenkomplexe wurden als gekalkte und ungekalkte
Varianten untersucht. Den chronosequentiellen Ausgangszustand repräsentierte ein absterbender
Fichtenreinbestand als Referenzfläche. Neben der flächenbezogenen Datenerfassung wurden auf
einer Sukzessionsparzelle 1.200 mit Blattstreu von Birke, Eberesche, Fichte und Lärche befüllte
Minicontainer exponiert, um regionale Dekompositionsgeschwindigkeiten der Substrate und die
faunistische Sukzession über 19 Monate (4 Entnahmetermine) vergleichend zu untersuchen.
Bei den 1996 und 1997 durchgeführten Faunenerhebungen wurden über standardisierte
Methoden fast 40.000 Mikroanneliden (11 Enchytraeen-Arten aus 7 Gattungen, 1 terrestrische
Polychaeten-Art), 413 Lumbriciden (4 Arten, 3 Gattungen), über 27.000 Oribatiden (42 Arten,
22 Familien) und etwa 18.500 Collembolen (24 Gattungen; Determination auf Gattungsebene)
isoliert und bearbeitet. Neben flächenbezogenen Informationen aus anderen ERZ-Teilprojekten
wurden die abiotischen Umweltfaktoren Auflagemächtigkeit, Bodenwassergehalte und pH-Wert
an den Probenahmestellen punktgenau erfaßt und analytisch integriert.
Das chronosequenzielle Ausgangsstadium (Referenzfläche) zeichnete sich durch eine für saure
Rohhumusstandorte typische, von der Mesofauna dominierte Zersetzergemeinschaft aus, die
allerdings Anzeichen einer kalkungsbedingten Überprägung erkennen ließ. Epigäische Lumbri-
ciden (8 Ind. m-2; 0,13 g TM m-2) und andere Vertreter der Makrofauna spielten nur eine unter-
geordnete Rolle. Während die Oribatiden mit 31 nachgewiesenen Spezies, einer mittleren Abun-
danz von 71.000 Ind. m-2 und einer Biomasse von 0,19 g TM m-2 in Relation zum Biotoptyp
„montaner Fichtenforst“ geringe numerische Werte aufwiesen, lag die Enchytraeenpopulation
mit 135.000 Ind. m-2 und 1,94 g TM m-2 im Bereich biotoptypischer Resultate; mit 9 nachgewie-
senen Spezies war die Artenzahl allerdings abnorm hoch. Da auch die Wohndichte der Collem-
bolen mit etwa 22.000 Ind. m-2 vergleichsweise gering ausfiel, dominierten die Enchytraeen mit
einem 9/10-Biomasseanteil die übrigen Taxa der Destruentenfauna. Dementsprechend lag der
Anteil der Enchytraeen an den potentiellen Umsatzleistungen (berechnet über metabolische
Äquivalenz) der saprophagen Invertebratengemeinschaft bei über 90 %.
Ausgehend von diesen Referenzergebnissen zeigten die Destruentenzönosen der Versuchs-
anlagen [LUG] und [KAB] stark divergierende Entwicklungsrichtungen. Größere Übereinstim-
mungen der Kenngrößen Artenzahl, Artenidentität, Abundanz, Biomasse, Dominanzstrukturen,
Dominantenidentität, Dominanz-Diversitäts-Relation und metabolische Wertigkeit bei Parzellen,
die der jeweils gleichen Versuchsanlage angehörten, belegten übergeordnete Einflüsse standort-
spezifischer Umweltfaktoren. Für den Standort [LUG] konnten Auswirkungen fortwährender
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Offenheit der Fläche nach dem Kahlfall und starke Kalkungseinflüsse aus der Zeit vor Errich-
tung der Versuchsanlagen als ausschlaggebende Wirkgrößen wahrscheinlich gemacht werden.
Einer starken Abundanz- und Biomassezunahme der Lumbriciden (130 Ind. m-2, 2 g TM m-2)
standen Einbrüche der Enchytraeen- (21.000 Ind. m-2, 0,78 g TM m-2) und Oribatidenpopulation
(13.000 Ind. m-2, 0,06 g TM m-2) gegenüber, die vorwiegend durch geringere Dichten der
azidophilen Vertreter dieser Taxa bedingt waren. Hieraus resultierte ein 2/3-Kontingent der
Regenwürmer an den potentiellen Gesamtumsatz der faunistischen Destruentengemeinschaft.
Einflüsse der experimentellen Maßnahmensätze ließen sich dagegen weder für die Kultur-
baumart noch für die Kalkung der entsprechenden Parzellenvarianten eindeutig belegen. Dies
erklärt sich einerseits mit einem noch unerheblichen Einflußpotential junger Baumkulturen, an-
dererseits mit dem Nachlassen von Kalkungseffekten bei mehrfach hintereinandergeschalteter
Düngung ohne zeitgleichen Streueintrag ausreichender Quantität.
Auf der Waldumbau-Versuchsanlage [KAB] resultierte aus dem zur Konkurrenzeindämmung
der Gräser vorgenommenen Oberbodenabschub ein flächiger Lebensraumverlust bzw. eine
extreme Verringerung der Habitatkapazität. Auch 11 – 12 Jahre nach diesem Eingriff waren die
Strukturen der Destruentengemeinschaften sämtlicher Experimentalparzellen von dessen
Auswirkungen geprägt. Die Kalkungsvarianten zeichneten sich infolge einer über das starke
Weichlaubholzaufkommen beschleunigten Oberbodenneubildung zwar durch eine fortgeschrit-
tenere faunistische Sukzession aus, doch befand sich die Regeneration des Destruentensystems
auch dort noch in einer frühen Phase. Lumbriciden, welche die gekalkten Parzellen in geringer
Dichte besiedelten (nur Dendrobaena octaedra), fehlten auf den ungekalkten Varianten weitest-
gehend. Während die Collembolen mit durchschnittlich 14.000 Ind. m-2 etwa 2/3 der Wohndichte
der Referenzfläche und der [LUG]-Anlage erreichten, kam die Oribatidenzönose lediglich auf
1/10 des Referenzwertes (8.000 Ind. m-2, 0,02 g TM m-2). Letztere war durch ein Vorherrschen
epigäischer Arten mit einer hohen autökologischen Plastizität geprägt. Ein dominanzstruktur-
prägender Einfluß der Kulturbaumarten war nur für die Kalkungsvarianten nachweisbar. Die
Enchytraeenzönose wurde stark von der mineralbodenbewohnenden Spezies Achaeta camerani
dominiert und erreichte mit 42.000 Ind. m-2 und 0,88 g TM m-2 knapp 1/3 bzw. 1/2 der Referenz-
ergebnisse. Das relative Einflußpotential dieses Taxons an den metabolischen Umsatzleistungen
war mit über 95 % noch größer als im Referenzbestand. Geometrische oder -log-Muster der
Dominanz-Diversitäts-Verteilung von Enchytraeen- und Oribatidengemeinschaften wiesen auf
frühe Sukzessionsstadien mit einer starken Konkurrenz um begrenzte Ressourcen hin.
Die Dekompositionsgeschwindigkeit der Blattstreu unterschied sich wie folgt: Birke (k = 0,50) >
Eberesche (0,40) > Fichte (0,30) >> Lärche (0,12). Der relativ schleppende Abbau ist vornehm-
lich durch das rauhes Montanklima bedingt. Enchytraeen besiedelten sämtliche Exponattypen am
zügigsten, während Collembolen speziell das Ebereschensubstrat verzögert aufsuchten und an
allen Kontrollterminen mit geringster Dichte bevölkerten. Die verhaltenste Besiedelungs-
geschwindigkeit zeigten die Oribatiden. Ebenso wie die Enchytaeen hatten diese in den Laub-
streusubstraten höhere Wohndichten. Nur bei Steganacarus spinosus offenbarte sich eine Affi-
nität für Nadelsubstrate. In Laubstreu war die Sukzessionsgeschwindigkeit von Enchytraeen und
Oribatiden graduell, jedoch nicht signifikant höher als in Nadelstreu, was auf die Kürze der Ex-
positionsdauer zurückgeführt werden muß. Das metabolische Leistungspotential des Destruen-
tenbesatzes der Lärchenstreu erreichte 39 %, das der Fichtenstreu 54 % der Laubstreuresultate.
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ABBILDUNGSVERZEICHNIS
Abb. 1: Lage des Untersuchungsgebiet und der Versuchsanlagen „Lugstein“ ([LUG]) und „Kahleberg“ ([KAB]).
Südlich der Versuchsanlage [KAB] befindet sich auch der Referenzflächenstandort [Fi(+)] (Ausschnitt aus TK
1 : 25.000, Blatt 5248 „Altenberg“; LANDESVERMESSUNGSAMT SACHSEN 1995, verändert).
Abb. 2: Tagesmitteltemperaturen [°C] und Wochensummen des Niederschlages [mm] während des Untersuchungs-
zeitraumes von Mai 1996 bis Juni 1998 (Meßstation „Lugstein“; 880 m ü. NN). Zeitliche Einnischung zoologi-
scher Datenerhebungen: Mikroarthropoden (A): Enchytraeen (E), Lumbriciden (L); Ausbringung (Ms) und Ent-
nahme (M) von Minicontainern zur Erfassung der Streuabbaudynamik. Die fehlenden Niederschlags-Wochen-
summen (weiße Balken) beruhen auf Schneefall (keine Meßwerte) bzw. auf einem Meßausfall zum September-
anfang 1996.
Abb. 3: Teilbereich der Versuchsanlage „Lugstein“ ( = [LUG]) mit den untersuchten Parzellen (graue Felder: [Fi] =
Fichtenpflanzung, [Eb] = Ebereschenpflanzung, [Bi] = Birkenpflanzung, [Sz] = Sukzession; [D] = Kalkungsva-
riante der Pflanzungs- und Sukzessionsparzelle).
Abb. 4: Teilbereich der Versuchsanlage „Kahleberg“ ( = [KAB]) mit den untersuchten Parzellen (graue Felder: [Lä]
= Lärchenkultur, [Bu] = Buchenkultur; [D] = Kalkungsvariante) sowie räumliche Abgrenzung des untersuchten
Referenzbereiches im sich auflösenden Fichtenaltholz ([Fi(+)]).
Abb. 5: Schematischer Aufbau der „Hochgradienten-Extraktion“ für Mikroarthropoden (links) und der „Naßtrich-
ter-Extraktion“ für Mikroanneliden (rechts). Nicht dargestellt ist die über eine Temperatursonde regelbare, alu-
miniumverkleidete Heizspirale im aufklappbaren Deckel der Extraktionsapparatur.
Abb. 6: Temperaturkennwerte einer 7½-tägigen Hochgradienten-Extraktion, gemessen mit Tinytalk II - Dataloggern
an der Bodenprobenober- und –unterseite, im Luftraum des Trichters unterhalb des Netzbehälters und im ober-
flächennahen Kühlwasser (s. Text). Die Oszillationen um den Sollwert sind auf Verzögerungen des Heizsystems
zurückzuführen.
Abb. 7: Artenerwartungswerte E(Sn) nach HURLBERT (1971) für Oribatiden auf den Versuchsanlagen [LUG] und
[KAB] (Parzellenergebnisse jeweils zusammengefaßt) sowie der Referenzparzelle [Fi(+)] bei Probegrößen zwi-
schen n = 1 und n = 3.377 Individuen.
Abb. 8: Parzellenbezogene Artenerwartungswerte E(Sn) nach HURLBERT (1971) für Oribatiden bei Probegrößen
zwischen n = 1 und n = 619 Individuen. Der Maximalwert basiert auf der Gesamtindividuenzahl der Parzelle mit
der geringsten Probenausbeute (Ng [Lä D] = 619 Individuen).
Abb. 9: Ähnlichkeitsmatrix (JACCARD‘sche Zahl [in %, gerundet]) und clusteranalytisches Ähnlichkeitsdendro-
gamm (UPGMA-Linkage) der parzellenbezogenen Artenidentität der Oribatidenzönosen.
Abb. 10: Mediane und Quartile (25%- und 75%-Perzentil) der Siedlungsdichten [Ind. m–2] und Biomassen (Trok-
kengewicht [mg m–2]) der Oribatiden auf den Parzellen der Versuchsanlagen und der Referenzparzelle für die
Datenaufnahmen vom 14. Juni, 9. Juli, 8. August, 31. August und 24. Oktober 1996 sowie vom 26. Mai, 31. Juli
und 14. September 1997. Aus Darstellungsgründen sind die Abundanz- und Biomassewerte zeitlich versetzt an-
geordnet.
Abb. 11: Ähnlichkeitsmatrix der individuen- (Matrixdreieck oben-rechts) und biomassebezogenen Dominanteni-
dentität (RENKONEN-Index [in %, gerundet]; unten-links) der Oribatidengemeinschaften und hieraus generierte
(Un-)Ähnlichkeitsdendrogamme der Dominanzkonstellationen (UPGMA-Linkage).
Abb. 12: Individuen- und Biomassedominanz der Oribatidenfamilien bzw. -überfamilien auf den Parzellen der
Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], geordnet nach Biomasse-
Dominanzrängen der Referenzzönose [Fi(+)].
Abb. 13: Biomassedominanz der „makrophytophagen“, „mikrophytophagen“ und „panphytophagen“ Oribatiden auf
den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf
455 Stechrohrproben des Jahres 1996 (5 Beprobungstermine) und 273 Proben des Jahres 1997 (3 Beprobungs-
termine).
Abb. 14: Logarithmische Dominanz-Diversitäts-Kurven der trophischen Gilden der Oribatiden („Mikrophyto.“ =
mikro- bis panphytophag; „Makrophyto.“ = makro- bis panphytophag) für Abundanzen und Biomassen der ent-
sprechenden Arten auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)]
aus den Untersuchungsjahren 1996 und 1997.
Abb. 15: CCA-Ordinationsdiagramm zum Einfluß der Umweltparameter „mittlerer pH-Wert“ [pH] und „prozen-
tualer Wassergehalt“ [% W] der Stechproben, „prozentualer Deckungsgrad der Bodenvegetation“ [Bo.Veg.] und
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„Auflagemächtigkeit“ [AM] auf die erfaßten Oribatidenarten (Adulti). Die zweidimensionale Darstellung zeigt
92 % der Gesamtvarianz, welche von den in die Analyse integrierten Umweltfaktoren zu 72,6 % erklärt wird.
Die Parzellenwerte (Kürzel s. Tab. 2) sind „Zentroide“ der entsprechenden stechprobenbezogenen „LC-scores“
(Abb. 16), die hier parzellenbezogen gemittelt wurden.
Abb. 16: CCA-Ordination der stechprobenbezogenen Abundanzdaten adulter Oribatiden (N = 364) und den Um-
weltvariablen „mittlerer pH-Wert [pH]“ und „prozentualer Wassergehalt [% W]“ der Stechproben, „prozentualer
Deckungsgrad der Bodenvegetation [Bo.Veg.]“ und „Auflagemächtigkeit [AM]“. Die nach Parzellenzugehörig-
keit kodierten Ordinationspunkte (Kürzel s. Tab. 2) entsprechen den stechprobenbezogenen „LC-scores“ und
sind Grundlage der gemittelten „Parzellenzentroide“ in Abb. 15.
Abb. 17: Artenerwartungswerte E(Sn) nach HURLBERT (1971) für Enchytraeen auf den Versuchsanlagen [LUG] und
[KAB] (Parzellenergebnisse jeweils zusammengefaßt) sowie der Referenzparzelle [Fi(+)] bei Probegrößen zwi-
schen n = 1 und n = 4.000 Individuen.
Abb. 18: Parzellenbezogene Artenerwartungswerte E(Sn) nach HURLBERT (1971) für Enchytraeen bei Probegrößen
zwischen n = 1 und n = 1.051 Individuen. Der Maximalwert basiert auf der Gesamtindividuenzahl der Parzelle
mit der geringsten Probenausbeute (Ng [Eb D] = 1.051 Individuen)
Abb. 19: Ähnlichkeitsmatrix (JACCARD‘sche Zahl [in %, gerundet]) und clusteranalytisches Ähnlich-
keitsdendrogamm (UPGMA-Linkage; TSCHEBYSCHEFF) der parzellenbezogenen Artenidentität der Enchytraeen-
zönosen auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)].
Abb. 20: Mediane und Quartile (25%- und 75%-Perzentil) der Siedlungsdichten [Ind. m–2] und Biomassen (Trok-
kengewicht [mg m–2]) der Enchytraeen auf den Parzellen der Versuchsanlagen und der Referenzparzelle für die
Datenaufnahmen vom 4. Juni, 22. Juli und 10. September 1996 sowie vom 4. Juli 1997. Abundanz- und Biomas-
sewerte sind aus Darstellungsgründen nebeneinander aufgeführt.
Abb. 21: Ähnlichkeitsmatrix der individuen- (Matrixdreieck oben-rechts) und biomassebezogenen Dominanteni-
dentität (RENKONEN-Index [in %, gerundet]; unten-links) der Enchytraeengemeinschaften und hieraus generierte
(Un-)Ähnlichkeitsdendrogamme der Dominanzkonstellationen (UPGMA-Linkage).
Abb. 22: Individuen- und Biomassedominanz der Enchytraeenarten auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG]
und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], geordnet nach Biomasse-Dominanzrängen der Referenzzönose
[Fi(+)].
Abb. 23: Logarithmische Dominanz-Diversitäts-Kurven der Enchytraeen für Abundanzen und Biomassen der
entsprechenden Arten auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle
[Fi(+)] in den Untersuchungsjahren 1996 und 1997.
Abb. 24: CCA-Ordinationsdiagramm zum Einfluß der Umweltparameter „mittlerer pH-Wert“ [pH] und „prozen-
tualer Wassergehalt“ [% W] der Stechproben, „prozentualer Deckungsgrad der Bodenvegetation“ [Bo.Veg.] und
„Auflagemächtigkeit“ [AM] auf die erfaßten Enchytraeenarten. Die zweidimensionale Darstellung zeigt 96 %
der Gesamtvarianz, welche von den in die Analyse integrierten Umweltfaktoren zu 58,7 % erklärt wird. Die Par-
zellenwerte (Kürzel s. Tab. 2) sind „Zentroide“ der entsprechenden stechprobenbezogenen „LC-scores“ (Abb.
25), die hier parzellenbezogen aus Gründen der Übersichtlichkeit gemittelt wurden.
Abb. 25: CCA-Ordination der stechprobenbezogenen Abundanzdaten der Enchytraeen (N = 234) und den Umwelt-
variablen „mittlerer pH-Wert [pH]“ und „prozentualer Wassergehalt [% W]“ der Stechproben, „prozentualer
Deckungsgrad der Bodenvegetation [Bo.Veg.]“ und „Auflagemächtigkeit [AM]“. Die nach Parzellenzugehörig-
keit kodierten Ordinationspunkte (Kürzel s. Tab. 2) entsprechen den stechprobenbezogenen „LC-scores“ und
sind Grundlage der gemittelten „Parzellenzentroide“ in Abb. 24.
Abb. 26: Metabolischer Äquivalenzwert (ME, weiße Säulen) und Lebendmasse (LM) der Oribatida, Enchytraeidae
und Lumbricidae (Hintergrundsäulen) auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf der Referenzpar-
zelle [Fi(+)].
Abb. 27: Ähnlichkeitsmatrix (JACCARD‘sche Zahl [in %, gerundet]) und clusteranalytisches Ähnlichkeitsdendro-
gamm (UPGMA-Linkage) der parzellenbezogenen Gattungszusammensetzung der Collembolengemeinschaften.
Abb. 28: Parzellenbezogene Mediane und Quartile (25%- und 75%-Perzentil) der Siedlungsdichten [Ind. m–2] der
Collembolen auf den Parzellen der Versuchsanlagen und der Referenzparzelle für die Datenaufnahmen vom 14.
Juni, 9. Juli, 8. August, 31. August und 24. Oktober 1996 sowie vom 26. Mai, 31. Juli und 14. September 1997.
Abb. 29: Ähnlichkeitsmatrix der individuenbezogenen Dominantenidentität (RENKONEN-Index [in %, gerundet])
der Collembolengemeinschaften und hieraus generierte (Un-)Ähnlichkeitsdendrogamme der Dominanzkonstel-
lationen (UPGMA-Linkage).
ANHANG: AbbildungsverzeichnisIV
Abb. 30: Individuendominanz der Collembolengattungen auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB]
sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)], geordnet nach der absoluten Häufigkeit bei Berücksichtigung aller Par-
zellen.
Abb. 31: Dekompositionsraten ( x aschefreie Trockenmasse [%] ± Standardfehler / Standardabweichung) von in
Minicontainern exponierter Birken-, Ebereschen-, Fichten- und Lärchenblattstreu (Nges. = 960; Ausbringungs-
termin: 10.11.1996; Entnahmetermine 03.06.1997, 19.08.1997, 10.11.1997, 09.06.1998) und deren Abbaukinetik
nach dem einstufigen Exponentialmodell von OLSEN (1963; gestrichelte Linie) bzw. dessen empirischer Opti-
mierungskorrektur über eine Kurvenanpassung mit fiktivem Ursprung Y0* (durchgezogene Linie). Die theore-
tisch denkbaren Wertbereiche der unbestimmten Kurvenanfangverläufe sind schraffiert.
Abb. 32: Mittlere Individuenzahl ( x Ind.) und Biomasse ( x LM) der Oribatiden in den mit Blattstreu von Birke,
Eberesche, Fichte bzw. Lärche befüllten Minicontainern (n = 60; N = 960) am 205., 282., 365. und 576. Exposi-
tionstag auf der Versuchsanlage [LUG] (Entnahmeserien I. bis IV.).
Abb. 33: Mittlere Individuenzahl ( x Ind.) und Biomasse ( x LM) der Enchytraeen in den mit Blattstreu von Birke,
Eberesche, Fichte bzw. Lärche befüllten Minicontainern (n = 60; N = 960) am 205., 282., 365. und 576. Exposi-
tionstag auf der Versuchsanlage [LUG] (Entnahmeserien I. bis IV.).
Abb. 34: Mittlere Individuenzahl ( x Ind.) der Collembolen in den mit Blattstreu von Birke, Eberesche, Fichte bzw.
Lärche befüllten Minicontainern (n = 60; N = 960) am 205., 282., 365. und 576. Expositionstag auf der Ver-
suchsanlage [LUG] (Entnahmeserien I. bis IV.).
Abb. 35: Mittlere metabolische Äquivalenzwerte ( EM Con.) für Enchytraeen, Oribatiden und Collembolen, bezogen
auf je einen mit Blattstreu von Birke, Eberesche, Fichte bzw. Lärche befüllten Minicontainer (n = 60; N = 960)
am 205., 282., 365. und 576. Expositionstag auf der Versuchsanlage [LUG] (Entnahmeserien I. bis IV.).
TABELLENVERZEICHNIS
Tab. 1: Bodenkundliche Charakterisierung des unmeliorierten „Altenberger Porphyr-Podsols“ (nach NEBE et al.
1998c; Elementgehalte C, N, P, K, Na, Ca, Mg, Fe, Al, Mn  in g kg-1).
Tab. 2: Versuchsanlagen- und parzellenspezifisch differenzierte Zusammenstellung der wichtigsten waldbaulichen
und standörtlichen Kenngrößen (Originaldaten z.T. gerundet).
Tab. 3: Arteninventar, Artenzahlen * (AZ), Artenerwartungswerte * E(Sn), Stechprobenfrequenz und Auftrittskon-
stanz (C) der Oribatiden auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf dem Referenz-
fichtenbestand [Fi(+)], angeordnet nach abnehmenden Gesamtsummen der Frequenzwerte.
Tab. 4: Individuendichte (103 Ind. m-2) und Biomasse (mg TM m-2) der Orbatiden auf den Parzellen der Ver-
suchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf 455 Stechrohrproben des Jah-
res 1996 (5 Beprobungstermine) und 273 Proben des Jahres 1997 (3 Beprobungstermine).
Tab. 5: Divergenzprüfung (GAMES-HOWELL-Test) logeee-transformierter Abundanzen (Matrix unten-links) und
Biomassen (Matrix oben-rechts) von Orbatidengemeinschaften einzelner Parzellen bzw. den Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] insgesamt. Die statistische Verifikation berücksichtigt alle Aufnahmetermine der Untersu-
chungsjahre 1996 ( J: 14.06.; J: 9.07.; A: 8.08.; S: 31.08.; O: 24.10.) und 1997 ( M: 26.05.; J: 31.07.; S: 14.09.).
Tab. 6: Individuen- und Biomassedominanz der Oribatiden auf Versuchsanlagen- bzw. Referenzparzellen (Domi-
nanzklassifizierung nach ENGELMANN 1978)
Tab. 7: Individuen- und Biomassedominanz der „makrophytophagen“, „mikrophytophagen“ und „panphytophagen“
Oribatiden auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf
455 Stechrohrproben des Jahres 1996 (5 Beprobungstermine) und 273 Proben des Jahres 1997 (3 Beprobungs-
termine).
Tab. 8: Vergleich der Eigenwerte der ersten drei Ordinationsachsen ( 1,2,3) der indirekten (DCA) und direkten
Gradientenanalyse (CCA) auf der Basis von Oribatiden- bzw. Enchytraeenbesatzdichten sowie der in die CCA
eingehenden Umweltparameter. Als Informationsgrundlage dienen stechprobenbezogene (Oribatida: 4 Aufnah-
metermine, N = 364; Enchytraeidae: 2 Termine, N = 234) bzw. parzellenspezifisch gemittelte Abundanz- und
Umweltdaten (N = 13), die getrennt analysiert wurden (s. Text). Die achsenspezifischen Signifikanzangaben be-
ziehen sich auf entsprechende Arten-Umwelt-Korrelationen. Für die CCA sind zusätzlich die auf analysierte
Umweltvariablen zurückführbaren Prozentanteile an der Gesamtvarianz der Abundanzdaten aufgeführt.
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Tab. 9: Arteninventar, Artenzahlen * (AZ), Artenerwartungswerte * E(Sn), Stechprobenfrequenz und Auftrittskon-
stanz (C) der Mikroanneliden auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf dem Refe-
renzfichtenbestand [Fi(+)], angeordnet nach abnehmenden Gesamtsummen der Frequenzwerte.
Tab. 10: Individuendichte (103 Ind. m-2) und Biomasse (mg TM m-2) der Enchytraeen auf den Parzellen der Ver-
suchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf 351 Stechrohrproben des Jah-
res 1996 (3 Beprobungstermine) und 117 Proben des Jahres 1997 (1 Beprobungstermin).
Tab. 11: Divergenzprüfung (GAMES-HOWELL-Test) logeee-transformierter Abundanzen (Matrix unten-links) und
Biomassen (Matrix oben-rechts) von Enchytraeengemeinschaften einzelner Parzellen bzw. den Versuchsanlagen
[LUG] und [KAB] insgesamt. Die statistische Verifikation berücksichtigt alle Aufnahmetermine der Untersu-
chungsjahre 1996 und 1997. ( JJS J  =  4.06.1996; 22.07.1996; 10.09.1996; ..... ; 4.07.1997).
Tab. 12: Median und arithmetisches Mittel {in Schweifklammern} von Abundanz und Biomasse der Enchytraeen
auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] und auf der Referenzparzelle [Fi(+)] an den Aufnahmeterminen der
Untersuchungsjahre 1996 und 1997.
Tab. 13: Individuen- und Biomassedominanz der Enchytraeen auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und
[KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)] (Dominanzklassifizierung nach ENGELMANN 1978)
Tab. 14: Arteninventar, Artenzahlen (AZ), Erfassungsfrequenz und Auftrittskonstanz (C) der Lumbriciden auf den
Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf dem Referenzfichtenbestand [Fi(+)].
Tab. 15: Median und arithmetisches Mittel von Abundanz (Ind. m-2) und Biomasse (mg TM m-2) der Lumbriciden
für die Versuchsanlagen [LUG] und [KAB], die Einzelparzellen dieser Versuchsanlagen sowie für die Referenz-
parzelle [Fi(+)], basierend auf der Erhebung vom 17. – 19. September 1997.
Tab. 16: Individuen- und Biomassedominanz der Lumbriciden [in %] auf der Versuchsanlage [LUG], dargestellt für
alle Parzellenvarianten, für die Versuchsanlage (gesamt) und für die Gesamtanlage unter Ausschluß juveniler
bzw. immaturierter Individuen (Adulti).
Tab. 17: Lebendmasse (g m-2) und metabolischen Äquivalenzwerte (ME in J m-2 h-1) der Oribatida, Enchytraeidae
und Lumbricidae auf den Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)] auf der
Datenbasis aller gruppenrelevanten Aufnahmetermine der Untersuchungsjahre 1996/1997 bzw. 1997 (Darstel-
lung als Median und als prozentualer Anteil der einzelnen Taxa).
Tab. 18: Lebendmasse (g m-2) und metabolische Äquivalenzwerte (ME in J m-2 h-1) der Oribatida, Enchytraeidae
und Lumbricidae auf den Parzellenvarianten der Versuchsanlagen [LUG] und [KAB] sowie der Referenzparzelle
[Fi(+)] in den Untersuchungsjahren 1996/1997 bzw. 1997 (Darstellung als Median und als prozentualer Anteil
der einzelnen Taxa).
Tab. 19: Gattungsinventar, Gattungszahlen (GZ), Stechprobenfrequenz [in %] und Auftrittskonstanz (K) der Col-
lembolen (Synonymen u. Bibliographie s. GISIN 1960) auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG] und
[KAB] sowie auf der Referenzparzelle [Fi(+)],. angeordnet nach abnehmenden Gesamtsummen der Fre-
quenzwerte der Gattungen innerhalb der Collembolenfamilien.
Tab. 20: Individuendichte (103 Ind. m-2, auf die erste Nachkommastelle gerundet) und prozentuale Relation zum
Referenzergebnis von [Fi(+)] ( =  % [Fi(+)] ) der Collembolen auf den Parzellen der Versuchsanlagen [LUG]
und [KAB] sowie der Referenzparzelle [Fi(+)], basierend auf 455 Stechrohrproben des Jahres 1996 (5 Bepro-
bungstermine) und 273 Proben des Jahres 1997 (3 Beprobungstermine).
Tab. 21: Geschwindigkeitsparameter der Streuzersetzung [k] und Prognose des weiteren Zersetzungsverlaufes (T0,5;
T0,95; T0,99; in Jahren) von Birken-, Ebereschen-, Fichten- und Lärchenstreu nach dem Dekompositionsmodell
von OLSON (1963) bzw. dessen empirischer Optimierung (korr.) über eine extrapolative Modellanpassung.
Tab. 22: Mittlere Individuenzahlen und Lebendmassen des Enchytraeen-, Oribatiden- und Collembolen-besatzes
der Minicontainerexponate (Birken-, Ebereschen-, Fichten-, Lärchenstreu; n = 60; N = 240 je Entnahmeserie),
substratspezifisch-prozentuale Besatzfrequenzen (F) der Taxa an den Entnahmeterminen (d = Expositionszeit-
raum in Tagen) sowie mittlere metabolische Äquivalenzwerte ( EM ) unter Einbeziehung aller Destruententaxa.
Tab. 23: Entnahmeterminbezogene Divergenzverifikation (GAMES-HOWELL-Test) loge-transformierter Dichte- und
Biomasseergebnisse des Enchytraeen-, Oribatiden- und Collembolenbesatzes (untere Teilmatrix) der Minicon-
tainerexponate (Birken-, Ebereschen-, Fichten-, Lärchenstreu; n = 60; N = 240 je Entnahmeserie) und der ent-
sprechenden metabolischen Äquivalenzwerte (obere Teilmatrix) an den Entnahmezeitpunkten der Exponate
(J: 03.06.1997; A: 19.08.1997; N: 10.11.1997; ..... ; J: 09.06.1998).
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Tab. 24: Synoptische Darstellung veröffentlichter Artenzahlen, Individuendichten und Biomassen von En-
chytraeengemeinschaften nord- und mitteleuropäischer Fichtenwälder mit ausgewählten klimatologischen, bo-
denkundlichen und waldbaulichen Standortskenngrößen sowie Angaben zu Erhebungszeitraum und -intensität.
Tab. 25: Aziditätsbereich vertikal differenzierter Bodenproben (0-4 cm; 4-8 cm), in denen Basenzeiger des Taxons
Annelida auf der Referenzparzelle [Fi(+)] nachgewiesen wurden.
Tab. 26: Synoptische Darstellung veröffentlichter Artenzahlen, Individuendichten und Biomassen von Oribatiden-
gemeinschaften nord- und mitteleuropäischer Fichtenwälder mit klimatologischen, bodenkundlichen und wald-
baulichen Standortskenngrößen sowie Angaben zu Erhebungszeitraum und –intensität.
Tab. 27: Artenzusammensetzung und Individuendominanz von Oribatidensynusien (in %; Klassifizierung nach
ENGELMANN 1978) der Kammlagen-Fichtenbestände des Osterzgebirges (Kahlebergplateau) in den Jahren 1957
(nach MÄRKEL 1958a; Fläche [XI.]), 1989 (nach SCHWALBE 1991; Fläche [Kb]) und 1996/97 (Parzelle [Fi(+)]).
FUßNOTEN-VERZEICHNIS
(1) Für Reinluftgebiete gelten 4-8 µg m-3 a-1 als typisch (KINDERMANN et al. 1993). In „empfindlichen“ Ökosystemen sind nach
Angaben der UN/ECE (1993) 20 µg m-3 a-1 als kritische Konzentration anzusehen. Die unempfindlichsten Vegetationsfor-
men können maximal 500 µg SO2 m-3 a-1 tolerieren (UN/ECE 1993).
(2) Infolge konstruktionsbedingt nicht dicht abschließender Anlagendeckel trat keine nennenswerte Kondenswasserbildung auf
(3) Zwar gibt STEINER (1989) als Alternative zu der beschriebenen Vorgehensweise (bzw. zu aufwendigen taxonomischen
Untersuchungen über Nachzuchten) ein statistisches Trennungsverfahren für die merkmalsarmen Juvenilstadien der Oriba-
tuloidea, an, welches auf morphologisch homogenen Gruppenbildungen basiert. Die dafür erforderlichen aufwendigen bio-
metrischen Datenerhebungen waren im Rahmen der Arbeit aber nicht leistbar, zumal der Juvenilenanteil insgesamt nur 17%
betrug.
(4) Eine denkbare Beeinflussung hätte sich beispielsweise infolge einer bei der Einführung der PVC-Stäbe zwangsläufigen,
jedoch ungleich starken Verdichtung angrenzender Bodenbereiche ergeben können.
(5) Über die vorgeschaltete Materialentnahme per Stechrohrbohrer vor der Einbringung der Containerträger war gewährleistet,
daß ein guter direkter Kontakt zwischen Containeröffnungen und Bodensubstrat bestand, ohne eine hohe mechanische Kraft
für das Eindrücken der Stäbe aufwenden zu müssen. Hierdurch wären umliegende Bodenbereiche verdichtet und damit der
Ausgangszustand verändert worden. Aufgrund des hohen Bodenskelettanteils entsprachen die Vorbohrungen zudem einer
Sondierung hinsichtlich der Wegbarkeit. Letztlich konnte mit dieser Vorgehensweise auch das Risiko von Exponatverlusten
aufgrund einer Beschädigung der Gazeabdeckung durch massive Bodenbestandteile während des Einschubes minimiert
werden.
(6) Camisia biurus gilt andererseits als ausgesprochen arbicol (z.B. STRENZKE 1952) und könnte obligatorisch an das Vorkom-
men älterer Baumindividuen gebunden sein. Da solche Biochorien nur im Referenzbestand [Fi(+)] verfügbar waren, könnten
die über die CCA indizierten Präferenzen dieser Spezies andererseits auch ein methodisches Artefakt darstellen.
(7) Entgegen dieser über die Elektroextraktion gewonnenen Resultate, welche auf einer geringen Parallelenzahl (n = 3/Parzelle)
basiert, muß davon ausgegangen werden, daß sämtliche auf der Versuchsanlage [LUG] vorgefundenen Arten auf allen
[LUG]-Parzellen vorhanden waren. Diese Aussage stützt sich auf die gelegentlich gemachten Fundnachweise im Rahmen
der mesofaunistischen Stechrohr-Erhebungen. Die in Tab. 14 dargestellten Resultate für Konstanz und Frequenz lassen sich
demzufolge lediglich als Häufigkeitsgrade der Arten bzw. deren Dispersionsverhalten interpretieren und repräsentieren si-
cherlich keine prinzipielle Meidung bestimmter Bereiche der [LUG]-Fläche aufgrund parzellenspezifischer Bedingungen.
Demzufolge müssen die vergleichsweise geringsten Frequenzwerte für die gräserdominierten Sukzessionsparzellen [Sz] und
[Sz D] vornehmlich als Indiz geringerer Individuendichten oder geklumpter Dispersionsmuster der Arten gedeutet werden.
(8) EKSCHMITT (1993) errechnete aus 17 Datensätzen zu verschiedenen Taxa der Bodenfauna typischerweise auftretenden
Häufigkeitsstreuungen bei bestimmten Stichprobenumfängen. Im groben Durchschnitt gibt der Autor für eine Entnahmese-
rie von 10 Replikationen ein 90 %-Konfidenzintervall von knapp unter ± 60 % des Mittelwertes an (genauer: aufgrund der
Verteilungsasymetrie lagen die Abweichungen von den Mittelwerten bei durchschnittlich – 36 % bis + 84 %).
(9) Während sich die Lärchenstreu über den gesamten Expositionszeitraum makroskopisch wenig veränderte und diesbezügli-
che Verluste augenscheinlich gering ausfielen, wurden Birken- und Ebereschenstreu über Loch-, Fenster und Netzfraß rasch
und vergleichsweise stark partikuliert. Dies könnte einer verstärkten Materialausschwemmung förderlich gewesen sein.
Fichtennadeln wiederum mußten bei der Befüllung der Container gebogen und so im Behältnis verkeilt werden, um Nadel-
verluste durch zu leichtes herausrutschen durch die Gazemaschen bei Ausbringung und Entnahme der Containerstäbe zu
verhindern (2 mm Maschenweite!). Dies führte zum an- oder zerbrechen manch trockener Fichtennadel, was den Anfall von
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Feinpartikeln bei diesem Substrattyp ebenfalls vergrößerte. Möglicherweise wirkten sich die mit den Bruchstücken verän-
derte Zersetzungsbedingungen noch weit erheblicher auf die Massenverlustraten aus, denn hierdurch konnten Fauna und
Mikroorganismen unmittelbar ins weiche Mesophyll und Transfusionsgewebe eindringen und den Abbau insgesamt forcie-
ren. Dies ist bei Fichtennadeln mit einer intakten Epidermis gewöhnlich erst nach einer längeren Expositionszeit möglich.
(10) Lineare Ansätze, quadratische Modelle und Potenzmodelle weisen nach WIEDER & LANG (1982) entweder in biologisch-
ökologischer, in mathematisch-statistischer oder in beiden Eignungskategorien erhebliche Insuffizienzen auf, was ihren Ein-
satz grundsätzlich fragwürdig macht, obwohl zwischen empirischen Datensätzen und entsprechenden Modellbildungen bei
manchen Substraten im statistischen Sinne hohe Übereinstimmungsgrade belegt werden konnten (z.B. HUANG & SCHOENAU
1997).
(11) Diese Vorgehensweise sollte vorrangig einer durchsichtigen, nachvollziehbaren Kenntlichmachung waldbaulich und
meliorativ induzierter Diversitätsunterschiede und deren Bewertung dienen und wurde keineswegs zum Zwecke einer empi-
rischen Validierung der herangezogenen Modelltheorien eingesetzt. Dies festzuhalten erscheint insofern von Relevanz, als
die grundsätzliche Frage, warum sich Dominanz-Diversitäts-Relationen dergestalt entwickeln, wie sie sich entwickeln und
einem Beobachter darstellen, (immer) noch weitgehend ungeklärt ist. POOLE’s diesbezügliche Einschätzung “... species
abundance relationships have rightly been called answers to which questions have not yet been found“ (zit. POOLE 1974),
scheint auch ¼ Jahrhundert theoretisch-ökologischer Forschungsarbeit später kaum an Gültigkeit verloren zu haben (vgl.
PUTMAN 1994, KREBS 1994).
(12) Alle darüber hinausgehenden interpretativen Aussagen zu Verteilungsmustern müssen nach heutigem Wissensstand zurück-
haltend erfolgen, da ein unwidersprüchliches verteilungstheoretisches Fundament im Zusammenhang mit ökosystemarer
„Stabilität“ und „Gleichgewicht“ noch aussteht (s.o.; vgl. PUTMAN 1994, PANKHURST 1997). Jüngere Untersuchungen (z.B.
HÅGVAR 1994a, KEVAN et al. 1997) geben allerdings Hinweise, daß sich Verteilungformen als Normierungsmaßstab für ei-
ne Diagnose, ob bzw. in welchem Umfang ein belastetes System als „gestört“ anzusprechen ist, als leistungsstarke Bewer-
tungshilfe erweisen können. Ihre indikative Eignung gründet besonders darauf, daß sich diagnostische Fragestellungen, ob
sich ein Subsystem im dynamischen Gleichgewichtszustand befindet oder nicht, über die Arten-Individuen- bzw. Arten-
Biomasse-Verteilung von umweltfaktoriell geprägten Taxozönosen oder Gilden prinzipiell beantworten lassen (vgl. KEVAN
et al. 1997). Da gerade in Waldnutzökosystemen die Aufrechterhaltung bzw. Förderung des systemtragenden Selbstregulati-
onspotentials aus ökonomischer, ökologischer und naturschutzfachlicher Sicht unzweifelhaft als primär anzustrebende Ziel-
vorstellung aufzufassen ist, verliert der in herkömmlichen Bewertungsverfahren unverzichtbare Normsetzungsschritt (das
Ableiten von Sollzuständen aus Referenzflächeninformationen – mit all den damit zusammenhängenden Problemen zeitli-
cher und räumlicher (Un-)Gleichartigkeit) an indikatorischer Bedeutsamkeit. Bei einer angemessenen Berücksichtigung
funktionaler, phänologischer und sukzessionsbezogener Aspekte könnte der Abgleich von Dominanz-Diversitäts-Mustern
mit einer systemtheoretisch plausibel herleitbaren Referenzverteilung eine ebenso sachgerechte wie sinnvolle Alternative zu
den weit verbreiteten, in der Regel jedoch nur mangelhaft validier- bzw. interpretierbaren indicesbasierten Diversitätsanaly-
sen und hierauf aufbauenden Inwertsetzungen darstellen.
(13) Da aufgrund der statistischen Eigenschaften des „zentralen Grenzwertsatzes“ von MACARTHUR (s. Kap. 3.8.8) auch zufälli-
ge Schwankungen autökologisch bedeutsamer Umweltfaktoren ein lognormales Verteilungsmuster hervorrufen können
(MAY 1975), besteht bei stichprobenbasierten Probenahmen in diesem Zusammenhang das Problem, flächenintern möglichst
homogene Habitatausschnitte beproben zu müssen, da sonst ein unkalkulierbares Risiko besteht, eine Verteilung dem lo-
gnormalen Muster zuzurechnen, obwohl die tatsächliche Dominanz-Diversitäts-Relation diesem Modelltyp in Wirklichkeit
gar nicht entspricht.
(14) Beispielsweise geben WEIGMANN & KRATZ (1981) bei 317 von 406 in Mitteleuropa vorkommenden Oribatidenarten Fund-
belege aus verschiedenen Pflanzenformationen an (vgl. ANHANG Tab. A).
(15) An 6 Terminen entnommene Teilproben des Tiefenbereichs 0-4 cm (n = 46) differierten im Mittel um den Faktor 1,4 – im
Bereich 4-8 cm um den Faktor 1,6
(16) Andererseits ist jeder Artenergiebigkeitsvergleich stark von spezifischen biotopbezogenen Gegebenheiten (z.B. bestandes-
strukturelle Merkmale; Bestandesalter; Ausprägung der Bodenvegetation; Qualität, Quantität und Diversität von Mikroha-
bitaten und Biochorien) und von methodologischen Divergenzaspekten (z.B. zeitliche und räumliche Erfassungsintensität;
untersuchte Flächengröße (Arten-Areal-Beziehung!); Entnahmetiefe der Bodenproben; Vollständigkeit der Einbeziehung
vorhandener Mikrohabitate, Biochorien und Sonderstrukturen; Extraktionseffizienz) beeinflußt, so daß Vergleichsdatenbe-
stände nur bei einer ausreichenden Berücksichtigung dieser Faktoren heranzieh- und interpretierbar sind. Auch bezüglich
der in mancher Hinsicht differierenden methodischen Ansätze müssen beim Vergleich der hier vorgelegten Resultate und
den Ergebnissen MÄRKELs und SCHWALBEs gewisse Unschärfen angenommen werden. Während MÄRKEL (1958a) – aller-
dings mit einer anderen Entnahmemethodik und ohne zufällige Stichprobenverteilung – ausschließlich Bodenproben extra-
hierte, bezog SCHWALBE (1991) zusätzliche Habitate bzw. Biochorien (Stubben, Wurzelanläufe, Moospolster) mit ein. Ver-
mutlich ist die höhere Zahl an Spezies, die Schwalbe für die Kahlebergfläche angibt (Tab. 26 und 30), besonders auf diesen
Umstand zurückzuführen. Dagegen führt MÄRKEL „... einige nicht sicher bestimmbare Milben, die in der geringsten Fre-
quenzklasse vorkamen ...“, in seiner Artenliste nicht auf und macht auch keine Angaben über den diesbezüglichen Fehlbe-
trag. Bei aller gebotenen Skepsis sind angesichts dieser Gesichtspunkte weit höhere Artenidentitätswerte oder sogar identi-
sche Artenbestände der zeitversetzt untersuchten Kahlebergflächen möglich. Zudem machen die Ergebnisse Schwalbes eine
höhere Artenzahl für die Referenzfläche [Fi(+)] wahrscheinlich.
Fußnoten-VerzeichnisVIII
(17) Anmerkung: Paradoxerweise verhalten sich damit die mit den forstlichen Begriffen „Neugründung“ und „Umbau“ (Termi-
nologie s. THOMASIUS 1996) umschriebenen Eingriffstypen zu ihren Auswirkungen auf die Bodenfauna geradezu komple-
mentär.
(18) Die durchgängig geringe Bodenazidität auf der Versuchsanlage [LUG] muß in diesem Zusammenhang allerdings ebenfalls
als prädisponierender Umweltfaktor mit hohem Einflußpotential gewertet werden (vgl. Kap. 5.1.1).
(19) Autökologisch bedeutsame Differenzen bestanden höchstens infolge einer stärker fortgeschrittenen Auflichtung durch
zahlreiche abgestorbene Baumindividuen im Vorfeld des Abtriebes. Da schadbedingte Auflichtungen von den Rändern zum
Zentrum eines Bestandes gewöhnlich abnehmen und der Grasbewuchs – als makroskopischem Zeiger umweltfaktorieller
Wandlungen – selbst im Inneren von extrem geschädigten Stangen- und Baumholzbeständen in aller Regel weit weniger
dicht ist als auf Kahlflächen, mag die Relevanz dieses Aspektes unter dem Gesichtspunkt bodenzönologischen Auswirkun-
gen indes nebensächlich sein, zumal auch erntereife Altbestände lichtere Verhältnisse und damit gewöhnlich eine grasreiche
Bodenvegetation aufweisen.
(20) Differenzen im Boden-pH gekalkter und ungekalkter Parzellenvarianten waren 2 Jahre nach der Applikation statistisch nicht
nachweisbar.
(21) Die Beschränkung des Artinventars auf D. octaedra für die gesamte Versuchsanlage [KAB] ist trotz der mit relativ geringen
Stichprobenzahl von 12 Probestellen ziemlich sicher, da auch aus den Begleitfängen der intensiven Stechrohrbeprobung im
Rahmen der Enchytraeen- und Mikroarthropodenaufnahmen außer Dendrobaena octaedra keine weitere Art nachzuweisen
war.
(22) Andererseits birgt das Ordinationsergebnis bezüglich des in die CCA integrierten Faktors „Wassergehalt“ Unsicherheiten,
die sich aus einer hohen Interkorrelation mit dem Faktor „Auflagemächtigkeit“ (r = 0,68) und der temporärer Inkonstanz
dieser Einflußgröße in Relation zu den übrigen Parametern ergeben. Darüberhinaus besteht die Problematik, über prozen-
tuale Wassergehalte auf die Verfügbarkeit „freien“ und somit im autökologischen Sinne relevanten Bodenwassers zu schlie-
ßen, da diese Relativgröße einer starken Substratabhängigkeit unterliegt.
(23) Häufig werden chemische Parameter wie Lignin- oder N-Gehalte, quantitative Anteile kalt- und heißwasserlöslicher Sub-
stanzen oder Quotientenbildungen wie C/N-, Lignin/N-, Polyphenol/N-, (Lignin+Polyphenol)/N-, Polyphenol/Protein-
Verhältnisse zur Charakterisierung herangezogen (Zusammenfassungen bei SWIFT et al. 1979, CADISCH & GILLER 1997). All
diesen Parametrisierungsvarianten, die bisweilen auch kombiniert werden, ist jedoch der Mangel an unmittelbaren Verknüp-
fungspunkten zum strukturfunktionalen Charakter der lokalen Zersetzerzönose gemeinsam (ÅGREN & BOSATTA 1996).
Hierauf basierende Qualitätsaussagen können daher gravierende Unzulänglichkeiten aufweisen. Beispielsweise konnten
BERG & EKBOHM (1991) zeigen, daß der von vielen Autoren als Schlüsselfaktor der Dekompositionsgeschwindigkeit aus-
gewiesene N-Gehalt der Streu einen weit geringeren Einfluß auf die Zersetzungsgeschwindigkeiten des gleichen Ressour-
centyps mit ungleichen N-Gehalten ausübt, als es für ebenso hohe N-Differenzen bei verschiedenen Substrattypen offen-
kundig wurde. Dies verdeutlicht das zentrale Problem derart mechanistischer Qualitätsdefinitionen, daß nämlich zwischen
chemischen Quantitätsanalysen, die mit spektroskopischen Verfahren hochpräzise Detailinformationen liefern (z.B. NMR,
NIR, GC, HPLC; s. BEYER et al. 1993, GILLON et al. 1993, PALM & ROWLAND 1997), und den autökologischen „Qualitäts-
ansprüchen“ der für die Abbaugeschwindigkeit entscheidenden Destruentengemeinschaft keine einfachen Ursache-
Wirkungs-Beziehungen bestehen.
(24) Eine korrelationsanalytische Auswertung zwischen dem Masseverlust der Einzelexponate und dem Destruentenbesatz (bzw.
Biomasse, metabolische Wertigkeit) an den jeweiligen Entnahmezeitpunkten wäre aufgrund des differierenden zeitlichen
Charakters der Vergleichsparameter – Zeitpunktergebnis versus zeitabhängiger Abbaurate – mathematisch unzulässig.
(25) Der Begriff „Sukzession“ bezieht sich in diesem Zusammenhang auf einen strukturellen Wechsel des Destruentengemein-
schaft im Verlauf des Dekompositionsprozesses, und nicht auf eine allmähliche Veränderung der Zersetzersynusie im Zuge
langfristiger Wandelungen des gesamten Ökosystems auf dem Weg zum „Klimax“ (vgl. USHER & PARR 1977). Die Triebfe-
der dieses Sukzessionstypus ist der kontinuierliche (Eigen-)Verbrauch und die letztendliche Erschöpfung der autökologi-
schen Lebensgrundlage, welcher die Organismen ständig zwingt, neue Ressourcenquellen zu besiedeln und aufzuschließen
(HÅGVAR & KJØNDAL 1981b). Unter natürlichen Bedingungen laufen die Sukzessionsstufen in verschiedenen „Stockwer-
ken“ der Oberbodenhorizonte oft gleichzeitig ab.
(26) Umgekehrt kann die gleichbleibend geringen Besatzdichte der Lärchenexponate über den gesamten Untersuchungszeitraum
als Indikator einer starken Verlangsamung des sukzessionalen Besiedlungsvorganges infolge einer substratspezifischen Li-
mitierung mikrobieller Ressourcen verstanden werden. Die Enchytraeendichte der Fichtenstreu könnte dagegen zumindest
teilweise auf die Oberflächenvergrößerung zurückzuführen sein, welche sich infolge des mechanischen Bruchs vieler Na-
deln ergab, und somit ein künstliches erhöhtes Artefakt darstellen. Insbesondere Cognettia sphagnetorum wurde bei der
Handauslese häufig im ausgehöhlten Mesophyll gebrochener Fichtennadeln angetroffen.
(27) Der Begriff lehnt sich hier an eine Definition von HUHTA et al. (1998b) an, die sich auf ein Dekompositionsgefüge bezieht,
dessen Funktionalität sich im Falle eines Verlustes dieser Art wesentlich verändern würde (s.a. MILLS 1993).
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ANHANG Tab. A: Artenspektrum der Oribatiden mit spezifischen Angaben zu Synonymen und der relevanten
Bestimmungsliteratur, zu morphologischen Besonderheiten, Art-Areal, Ernährungstyp, sonstigen ökologischen
Kennzeichen und Vorkommensschwerpunkten.
ANHANG Tab. B: Artenspektrum der Mikroanneliden mit spezifischen Angaben zu Synonymen und der relevanten
Bestimmungsliteratur, zu morphologischen Besonderheiten, Art-Areal, Bodenmilieu, Lebensform-, Lebensstra-
tegie- und Ernährungstyp.
ANHANG Tab. C: Artenspektrum der Lumbriciden mit spezifischen Angaben zu Synonymen, Art-Areal, Boden-
milieu, Lebensform- und Lebensstrategietyp sowie dem regionalen Durchschnittsgewicht.
ANHANG Tab. D: Bei den Biomassekalkulationen berücksichtigte Lebendgewichte adulter (ad.) und juveniler
(juv.; Tritonymphe) „Durchschnitts-Individuen“ der relevanten Oribatidenarten. Die Quellenangaben verweisen
auf von den jeweiligen Autoren übernommene, auf Direktwägungen einzelner Individuen (1), Gruppen artglei-
cher Individuen (2) oder einzelner, hinsichtlich Körperproportionen und –größe vergleichbarer Individuen einer
nah verwandten Referenzart (3) (Ref.) beruhenden Durchschnittswerten der Lebendmassen. Für die auf der
Grundlage von Längen-Massen-Relationen errechneten Lebendgewichte (4) sind die Durchschnittsmaße (Länge
× Breite; auf 5 m gerundet) der entsprechenden Art und die Anzahl der vermessenen Exemplare (n) angegeben.
ANHANG Tab. E: Durchschnittliche Körperlängen (L) juveniler und adulter Individuen der auf den untersuchten
Parzellen vorgefundenen Enchytraeenarten und hieraus nach Regressionsgleichungen von ABRAHAMSEN (1973a;
vgl. Kap. 3.5.2) errechnete Lebend- bzw. Trockenmassen. Die für das „Durchschnitts-Individuum“ einer Art an-
gegebene Lebend- bzw. Trockenmasse setzt sich zu 70% aus dem Berechnungsergebnis für das durchschnittliche
Gewicht der Juvenilen und zu 30% aus dem für das durchschnittliche Adultgewicht zusammen. Die Umrechnung
auf die angegebene Trockenmasse erfolgte durch Multiplikation der Lebendmasse mit dem Faktor 0,149 (nach
AXELSSON et al. 1984).
ANHANG Tab. F: Anhand von Wägungsergebnissen kalkulierte Mittelwerte von Lebendmassen juveniler (juv.) und
adulter (ad.) Individuen der auf den untersuchten Parzellen vorgefundenen Lumbricidenarten und hieraus durch
Multiplikation mit dem Umrechnungsfaktor 0,182 errechneten Trockenmassen (nach AXELSSON et al. 1984).
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ANHANG Tab. A: Artenspektrum der Oribatiden mit spezifischen Angaben zu Synonymen und der rele-
vanten Bestimmungsliteratur, zu morphologischen Besonderheiten, Art-Areal, Ernährungstyp, sonstigen
ökologischen Kennzeichen und Vorkommensschwerpunkten.
Die taxonomische Grobgliederung erfolgt in Anlehnung an GRANDJEAN (1953, 1965, 1969) sowie partiell an WOAS (1990). Auf
Gattungsebene (Aufzählung in alphabetischer Reihenfolge) folgt die Nomenklatur WEIGMANN & KRATZ (1981) bzw. GHILJAROV
& KRIVOLUTSKIJ (1975). Angaben zur geographischen Verbreitung (Verbr.) wurden überwiegend den Arbeiten von BALOGH &
MAHUNKA (1983), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975) und SCHATZ (1983) entnommen. Bei differierenden Arealangaben anderer
Autoren sind diese ebenfalls angeführt. Angaben zu artspezifischen ökologischen Charakteristika und Valenzen (Ökol.) wurden
vorwiegend von BALOGH & MAHUNKA (1983), STRENZKE (1952) und VAN DER HAMMEN (1952) übernommen. Gesicherte Infor-
mationen über die Ernährungsweise entstammen den für jede Art zitierten Arbeiten, die Terminologie erfolgt in Anlehnung an
SCHUSTER (1956) und LUXTON (1972). Da taxonomische Einheiten der Oribatiden oft gleiche Ernährungsmuster aufweisen, wur-
den bisher fehlende oder als ungenügend eingeschätzte Belege mit einem [?] vor der mutmaßlichen, dann in Klammern gesetzten
Ernährungstyp gekennzeichnet. Die publizierten und gewichteten Fakten hinsichtlich des typischen Vorkommens von Hornmil-
benarten in nach SUKOPP et al. (1978) definierten Pflanzenformationen bzw. in Kleinhabitaten/Biochorien entstammen
WEIGMANN & KRATZ (1981). Im Falle einer Häufung der Fundnachweise in bestimmten Formationen verzeichneten WEIGMANN
& KRATZ diese als Stätten des Hauptvorkommens (H.-Vorkom.) einer Art, ansonsten als Nebenvorkommen (N.-Vorkom.). In
Zweifelsfällen ist allein das Vorkommen (Vorkom.) der Art in Formation bzw. Habitat vermerkt.
Vorkommen in Pflanzenformationen 
Wa_ac Bodensaure Laub- und Nadelwälder
Wa_m Mesophile Falllaubwälder einschl. Tannenwälder
Wa_fe Feucht- und Naßwälder
Wa_xe  Xerotherme Gehölzvegetation
ZwBo Zwergstrauchheiden und Borstgrasrasen
MMwG  Oligotrophe Moore, Moorwälder und Gewässer
VeG Vegetation eutropher Gewässer
Wi_fe Feuchtwiesen
Wi_fr Frischwiesen und -weiden
HaTr Halbtrocken- und Trockenrasen
RuV Ackerunkrautfluren und kurzlebige Ruderalvegetation
RuSS  Ausdauernde Ruderal-, Stauden- und Schlagfluren
KüV Küstenvegetation
Vorkommen in Kleinhabitaten bzw. Biochorien
Ep_fe Nasse und feuchte epiphytische und epilithische Habitate
Ep_xe Trockene epiphytische und epilithische Habitate
V_f  Vegetationsfreie Fundorte (z.B. Häuser, Straßen, Höhlen)
O r i b a t e i   D U G È S, 1834    (  =  C r y p t o s t i g m a t a   C A N E S T R I N I, 1891 )
O r i b a t e i   i n f e r i o r e s   (  =  M a c r o p y l i n a   H U L L, 1918 )
E N A R T H R O N O T A
H y p o c h t h o n o i d e a BALOGH, 1961
H y p o c h t h o n i i d a e BERLESE, 1910
Hypochthonius rufulus C. L. KOCH, 1836
Bestimmung nach SELLNICK (1929: S.22, Abb.47), WILLMANN (1931: S.99, Abb.19), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.52, Abb.41),
BALOGH & MAHUNKA (1983: S.90, Abb.41B)
Verbr.: holarktisch (BALOGH & MAHUNKA 1983, SCHATZ 1983)
Ökol.: euryök, hygrophil, arboricol
Ernähr.:  mikrophytophag (HARTENSTEIN 1962, LUXTON 1972); nach RIHA (1951) außerdem nekrophag; nach SIEPEL & DE RUITER-
DIJKMAN (1993) omnivor, nach BEHAN-PELLETIER & HILL (1983) sind Juvenilstadien und Adulte panphytophag
H.-Vorkom.: MMwG, Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.: KüV, RuV, RuSS, VeG, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Ep_fe, Ep_xe
M I X O N O M A T A
E u p h t h i r a c a r o i d e a   GRANDJEAN, 1964
E u p h t h i r a c a r i d a e   JACOT, 1930
Euphthiracarus monodactylus (WILLMANN, 1919)
= Tritia (Pseudotritia) monodactyla WILLMANN, 1919
Bestimmung nach MÄRKEL (1958: S.488, Abb.7), MÄRKEL (1964: S.69, Abb.19a-d), BALOGH & MAHUNKA (1983: S.174 f., Abb.104F-I )
Verbr.: Mittel-, Süd-Europa (SCHATZ 1983); nach BALOGH & MAHUNKA (1983) Deutschland, Österreich, Tschechei, Polen, Ungarn
Ökol.: euryök , silvicol, eher in basenreichen Böden
Ernähr.: makrophytophag (SCHUSTER 1956, LUXTON 1972)
H.-Vorkom.: Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.: VeG, Wa_fe, Ep_fe, Ep_xe
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P h t h i r a c a r o i d e a   GRANDJEAN, 1954 (partim), 1969
P h t h i r a c a r i d a e   PERTY, 1841
Phthiracarus piger (SCOPOLI, 1763)
= Phthiracarus contractilis PERTY, 1841    =    Hoplophora laevigata C. L. KOCH, 1841    =    Hoplophora nitens NICOLET, 1855
= Hoplophora dasypus MICHAEL, 1888    =    Phthiracarus laevigatus (C. L. KOCH, 1941) sensu VAN DER HAMMEN (1963), PARRY (1979)
= Phthiracarus nitens (NICOLET, 1855) sensu VAN DER HAMMEN (1964) et auct.
Nach BERG et al. 1990 handelt es sich bei P. piger um eine vor allem hinsichtlich der Größenverhältnisse intraspezifisch sehr variablen Art,
welche, auch aufgrund ihrer weiten Verbreitung, häufig beschrieben und taxonomisch differierend eingeordnet wurde. Mit den beträchtlichen
Größenunterschieden, die innerhalb der gleichen Population auftreten können, geht eine hohe allometrische Variabilität einher; das Erschei-
nungsbild eines adulten Individuums korrespondiert mit dessen Größe. Mittels einer morphometrischen Analyse konnten BERG et al. (1990) die
Artidentität von P. piger und P. laevigatus belegen und führen entsprechende Morphen als P. piger (SCOPOLI, 1763). Die 1964 von VAN DER
HAMMEN wiederbeschriebene Art P.  nitens  ist nach BERG et al. (1990) ebenfalls ein Synonym von P. piger. Dagegen bezeichnet NIEDBALA die
Art Acarus (= Phthiracarus) piger als “species inquirenda“ und führt in seiner Revision der Phthiracaroidea (NIEDBALA 1992) allein die Arten P.
laevigatus und P. nitens auf; ohne auf  Synonymien von P. piger weiter einzugehen. Die in vorliegender Untersuchung aufgefundenen Tiere ent-
sprachen der Beschreibung von BERG et al. (1990) und, unter Ausnahme der Größenangaben, den Schlüsselmerkmalen von BALOGH &
MAHUNKA (1983) für P. piger  (SCOPOLI, 1763), weshalb in der Artbezeichnung diesen Autoren gefolgt wurde. Die Notogasterlängen sämtlicher
Exemplare waren jedoch kleiner als die bei BALOGH & MAHUNKA (1983) angegebenen; sie entsprachen mit 605-640 µm (4  ) dem unteren
Bereich der Variationsangaben von BERG et al. (1990) für den Stadtwald Ettlingen.
Bestimmung nach BALOGH & MAHUNKA (1983: S.155, Abb. 87D-E), BERG et al. (1990: S.71 ff.., Abb.11-16)
Verbr.: palaearktisch (BALOGH & MAHUNKA 1983); holarktisch: Mittel-, Nord-, Südeuropa, Maghreb, Kaukasus, Mittelasien, 
Nordamerika (SCHATZ 1983);
Ökol.: euryök, silvicol, tyrphobiont, myrmecophil
Ernähr.:  makrophytophag (HAYES 1963, LUXTON 1972, SIEPEL & DE RUITER-DIJKMAN 1993)
Vorkom.: VeG, MMwG, ZwBo, Wa_fe, Wa_xe, Wa_ac, Wa_m
Steganacarus spinosus (SELLNICK, 1920)
= Hoploderma spinosa (SELLNICK, 1920)    =    Hoploderma spinosum (SELLNICK, 1920) sensu WILLMANN (1931)
= Steganacarus punctulatus SERGENKO, 1985 syn. nov.
Bestimmung nach BALOGH & MAHUNKA (1983: S.144), NIEDBALA (1992: S.179 f., Abb.137C-J, 138A-C)
Verbr.: Mittel-, Nord-, Südosteuropa (SCHATZ 1983); nach NIEDBALA (1992) außerdem Türkei, Kaukasus
Ökol.: euryök, silvicol, tyrphobiont
Ernähr.: makrophytophag (LUXTON 1972, SIEPEL & DE RUITER-DIJKMAN 1993)
H.-Vorkom.: VeG, MMwG, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.: Wi_fe, Wa_fe
D E S M O N O M A T A
N o t h r o i d e a   BERLESE, 1896
N o t h r i d a e   BERLESE, 1896
Nothrus silvestris NICOLET, 1855
einschließlich Nothrus silvestris var. anaunensis CANESTRINI & FANZAGO, 1877 sensu SELLNICK & FORSSLUND (1955) 
[ non Nothrus anaunensis CANESTRINI & FANZAGO, 1877    =    Nothrus biciliatus C. L. KOCH, 1841 sensu SELLNICK & FORSSLUND (1955); 
 s. a. BECK & WOAS 1991, S.43 ]; im Material waren einkrallige (mit rückgebildeter Seitenkralle) und zweikrallige Variationen vorhanden!
Bestimmung nach TUXEN (1952: S.392 ff., div. Abb.; Juvenilstadien), SELLNICK & FORSSLUND (1955: S.504 ff., Abb.30-31,45-47), 
GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.72, Abb.102-104), BALOGH & MAHUNKA (1983: S.183, Abb.109D-G), 
SENICZAK & NORTON (1993: S. 19 ff.; Juvenilstadien)
Verbr.: holarktisch (BALOGH & MAHUNKA 1983); kosmopolitisch exkl. Tropen (SCHATZ 1983)
Ökol.: euryök, besonders an mesophilen Standorten, parthenogenetische Fortpflanzung möglich
Ernähr.:  panphytophag (SCHUSTER 1956, LUXTON 1972, ANDERSON 1975, BEHAN-PELLETIER & HILL 1983,
nach SIEPEL & DE RUITER-DIJKMAN (1993) herbofungivor
H.-Vorkom.: MMwG, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    RuSS, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe
Nothrus c.f. parvus SITNIKOVA, 1975
Im gesamten Untersuchungszeitraum wurden von dieser Form nur zwei adulte Exemplare gefunden. Die verwendeten Bestimmungsschlüssel
(s.u.) führen klar zu N.  parvus SITNIKOVA, 1975 und auch zu den Abbildungen von BALOGH & MAHUNKA (1983) hinsichtlich der Gestalt noto-
gastraler Foveolae und Setae ergibt sich kein Widerspruch. Nach S. WOAS (1990, mdl. Mitt. an T. SCHWALBE, Görlitz) sind Nothrus parvus
SITNIKOVA, 1975 und die noch von BALOGH & MAHUNKA (1983) als eigenständig aufgeführte Art Nothrus pulchellus  (BERLESE, 1910) mit ho-
her Wahrscheinlichkeit synonym. Falls, im Widerspruch dazu, keine Artidentität bestehen sollte, könnte es sich bei den gefundenen Individuen
jedoch auch um N. pulchellus handeln, weshalb die Art hier als Nothrus c.f. parvus SITNIKOVA, 1975 bezeichnet wird.
Bestimmung nach GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.75, Abb.105-106), BALOGH & MAHUNKA (1983: S.183, Abb.110E-F)
Verbr.: vermutlich parlaearktisch, Mittel-, Südeuropa (N. pulchellus: SCHATZ 1983), Sibirien (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975)
Ökol.: in tieferen Bodenschichten, parthenogenetische Fortpflanzung möglich, seltene Art
Ernähr.:  ? (panphytophag)
H.-Vorkom.: (Wa_ac [?]: in WEIGMANN & KRATZ (1981 ) nicht aufgeführt!)
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C a m i s i i d a e   OUDEMANS, 1900
Camisia biurus (C. L. KOCH, 1839)
= Camisia segnis (HERMANN, 1804) sensu WILLMANN (1931)    =    Uronothrus kochi WILLMANN, 1943    
Bestimmung nach SELLNICK & FORSSLUND (1955: S.479 ff., Abb.9), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.76, Abb.124a-b), 
BALOGH & MAHUNKA (1983: S.188, Abb.113D)
Verbr.: holarktisch (BALOGH & MAHUNKA 1983, SCHATZ 1983)
Ökol.: mesohygrophil, silvicol (besonders bodensaure Wälder), tyrphobiont, arboricol
Ernähr.:  panphytophag (SCHUSTER 1956, LUXTON 1972)
Vorkom.: HaTr, MMwG, ZwBo, Wa_xe, Wa_ac, Wa_m
Heminothrus longisetosus WILLMANN, 1925
= Heminothrus paolianus BERLESE var. longisetosus WILLMANN, 1925
Bestimmung nach SELLNICK (1929: S.21), WILLMANN (1931: S.113, Abb.75, 75a), TUXEN (1952: S.394 ff., div. Abb.; Juvenilstadien), 
SELLNICK & FORSSLUND (1955: S.509 ff., Abb.28-29), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.76, Abb.130), 
BALOGH & MAHUNKA (1983: S.191, Abb.115A-B), 
Verbr.: Grönland, Deutschland, Skandinavien, nordeurop. Russland, West- und Ostsibirien bis Fernost (BALOGH & MAHUNKA 1983);
holarktisch (SCHATZ 1983)
Ökol.: muscicol
Ernähr.:  ? (panphytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac
Platynothrus peltifer (C. L. KOCH, 1839)
= Nothrus palliatus C. L. KOCH, 1839 (Nymphe) = Nothrus bistriatus BERLESE, 1885
Bestimmung nach SELLNICK (1929: S.20, Abb.42), WILLMANN (1931: S.112, Abb.69-70), TUXEN (1952: S.394 ff., div. Abb.; Juvenilstadien),
SELLNICK & FORSSLUND (1955: S.515 ff., Abb.17-18), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.84, Abb.137), 
BALOGH & MAHUNKA (1983: S.192, Abb.116D-E)
Verbr.: holarktisch (BALOGH & MAHUNKA 1983); kosmopolitisch exkl. arktische Regionen (SCHATZ 1983)
Ökol.: euryök, hygrophil; silvicol, nidicol (in Kleinsäugernestern)
Ernähr.:  panphytophag (SCHUSTER 1956, HARTENSTEIN 1962, LUXTON 1972, ANDERSON 1975, BEHAN-PELLETIER & HILL 1983); 
nach BERTHET (1964a) mikrophytophag
H.-Vorkom.: KüV, VeG, MMwG, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    RuSS, HaTr, ZwBo, Ep_xe, V_f
N a n h e r m a n n o i d e a   BALOGH, 1972
N a n h e r m a n n i i d a e   SELLNICK, 1928
Nanhermannia elegantula (BERLESE, 1913)
= Nanhermannia areolata n. sp. sensu STRENZKE (1953) 
[ non Nanhermannia elegantula BERLESE, 1913 sensu SELLNICK (1929), WILLMANN (1931), STRENZKE (1953) et auct. ]
Bestimmung nach STRENZKE (1953: S.69 f., Abb. 1), BALOGH & MAHUNKA (1983: S.207, Abb. 127D-E)
Verbr.: Europa inkl. nordeurop. Russland, Nordamerika (BALOGH & MAHUNKA 1983, SCHATZ 1983)
Ökol.: hygrophil
Ernähr.:  panphytophag (SCHUSTER 1956, HARTENSTEIN 1962, LUXTON 1972, ANDERSON 1975)
H.-Vorkom.: Wa_ac          N.-Vorkom.:    MMwG, Wa_m
Nanhermannia nana (NICOLET, 1855)
= Nanhermannia elegantula BERLESE, 1913 sensu SELLNICK (1929), WILLMANN (1931), STRENZKE (1953) et auct.
[ non Nanhermannia nana BERLESE, 1913 sensu SELLNICK (1929), WILLMANN (1931), STRENZKE (1953) et auct. ]
Bestimmung nach STRENZKE (1953: S.72, Abb.3), VAN DER HAMMEN (1959: S.78), BALOGH & MAHUNKA (1983: S.207, Abb.127A-C)
Verbr.: palaearktisch (BALOGH & MAHUNKA 1983); holarktisch (SCHATZ 1983)
Ökol.: hygrophil, tyrphobiont, parthenogenetische Fortpfl. möglich
Ernähr.:  panphytophag (LUXTON 1972, nach BEHAN-PELLETIER & HILL (1983) auch alle Juvenilstadien); 
H.-Vorkom.: VeG, MMwG, Wi_fe, Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    RuSS, Wi_fr, Ep_xe, V_f
O r i b a t e i   s u p e r i o r e s   (  =  B r a c h y p h y l i n a   H U L L, 1918 )
E U P H E R E D E R M A T A
B e l b o i d e a   DUBININ, 1954     (  = D a m a e o i d e a   BALOGH, 1961)
D a m a e i d a e   BERLESE, 1896
Hypodamaeus gracilipes (KULCZYNSKI, 1902)
= Belba gracilipes KULCZYNSKI, 1902    =    Damaeus gracilipes (KULCZYNSKI, 1902)
Bestimmung nach WILLMANN (1931: S.120 f., Abb.101-102), SELLNICK (1960: S.106), Abb.189a-g in SCHWEIZER (1956)
Verbr.: Mittel-, Ost- und Südeuropa bis zu den Ionischen Inseln  (SCHWEIZER 1956)
Ökol.: mesohygrophil, silvicol
Ernähr.:  microphytophag (PAULY 1952, LUXTON 1972)
Vorkom.: Wa_m
ANHANG: Anhang-Tabellen XIII
B e l b i d a e   WILLMANN, 1931
Belba pseudocorynopus MÄRKEL & MEYER, 1960
= Belba corynopus (HERMANN, 1804) sensu MÄRKEL (1958a)
Bestimmung nach MÄRKEL & MEYER (1960: 13 ff., Abb.1a-f), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.132, Abb.247)
Verbr.: westl. Europa (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975)
Ernähr.:  ? (microphytophag)
Vorkom.: MMwG, Wa_ac
Metabelba montana (KULCZYNSKI, 1902)
Bestimmung nach WILLMANN (1931: S.123, Abb.112-113), SELLNICK (1960: S.108), KUNST (1961: S.162)
Verbr.: Mitteleuropa (s. auct.)
Ernähr.:  microphytophag (HARTENSTEIN 1962, LUXTON 1972)
Vorkom.: (Wa_ac [?]: in WEIGMANN & KRATZ (1981 ) nicht aufgeführt!)
C e p h e o i d e a   BALOGH, 1961
C e p h e i d a e BERLESE, 1896
Cepheus dentatus (MICHAEL, 1888)
Bestimmung nach WILLMANN (1931: S.147, Abb.195, 199), SELLNICK (1960: S.94), BERNINI (1987: S.271 ff.)
Verbr.: Mittel-, Nord- und Südosteuropa bis zur Krim, Kaukasus (SCHWEIZER 1956, GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975, SCHATZ 1983)
Ökol.: silvicol, arboricol
Ernähr.:  ? (nach MARAUN (1997) bzw. MARAUN et al. (1998b) mikrophytophag mit engem pilzlichen Nahrungsspektrum)
H.-Vorkom.: Wa_ac          N.-Vorkom.:    Wa_m
E r e m a e o i d e a   WOOLEY, 1956
E r e m a e i d a e   SELLNICK, 1928
Eremaeus c.f. hepaticus C. L. KOCH, 1836
Nach BECK & WOAS (1991) bilden die europäischen Arten Eremaeus hepaticus C. L. KOCH, 1836, E. oblongus C. L. KOCH, 1836, E. figuratus
WINKLER, 1956, E. silvaticus (FORSSLUND) WINKLER, 1956, E. fossulatus KUNST, 1957, E. valkanovi KUNST, 1957, E. areolatus KUNST, 1959,
sowie evtl. auch E. roissi PIFFL, 1965 aufgrund ihrer beträchtlichen Variabilität wahrscheinlich einen polytypischen Artenkomplex und wären
somit möglicherweise ganz oder zumindest teilweise synonym. Zur Klärung ist eine vollständige Revision der Gattung dringend erforderlich
(BECK & WOAS 1991). Die Körperform der wenigen vorgefundenen Exemplare ist eher breit und entspricht in etwa denjenigen von SELLNICK
(1929, Abb. 85), WILLMANN (1931, Abb. 158) bzw. BECK & WOAS (1991, Abb.2) für E. hepaticus, weshalb die Art in vorliegender Arbeit als
Eremaeus c.f. hepaticus bezeichnet wird.
Bestimmung nach SELLNICK (1929: S.37, Abb.85), WILLMANN (1931: S.135, Abb.158), BECK & WOAS (1991: S.46 ff., Abb.2)
Verbr.:  vermutlich holarktisch, Nord-, Mittel- und Südeuropa, Nordamerika (SCHATZ 1983)
Ökol.: xero- bis mesohygrophil, silvicol, myrmecophil
Ernähr.:  mikrophytophag (SCHUSTER 1956, LUXTON 1972)
Vorkom.: Wa_ac, Wa_m, Ep_fe
DORSODEFIZIENTE  A P H E R E D E R M A T A
L i a c a r o i d e a   BALOGH, 1961
A s t e g i s t i d a e   BALOGH, 1961
Cultroribula bicultrata (BERLESE, 1904)
= Cultroribula trifurcata JACOT, 1939    =    Cultroribula szent-ivanyi BALOGH, 1943    =    Cultroribula falcata EVANS, 1952
Bestimmung nach BERNINI (1969: S.345 ff., Abb.2), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.184, Abb.379)
Verbr.: Mittel- und Osteuropa, England (STRENZKE 1952); nach SCHATZ (1983) außerdem Sibirien und Nordamerika
Ernähr.:  ? (panphytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    RuSS, Wa_fe, Ep_fe,Ep_xe
 PYCNONOTISCHE  A P H E R E D E R M A T A
C a r a b o d o i d e a   DUBININ, 1954
C a r a b o d i d a e   C. L. KOCH, 1837
Carabodes labyrinthicus (MICHAEL, 1879)
Bestimmung nach WILLMANN (1931: S.149, Abb.202), SELLNICK & FORSSLUND (1953: S.372, 387 f., Abb.12), SELLNICK (1960: S.96), 
GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.187)
Verbr.: Nord-, West-, Mitteleuropa bis Südschweiz, , Osteuropa, Sibirien, Grönland (SELLNICK & FORSSLUND 1953, SCHWEIZER 1956,
GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975), außerdem Nordamerika (SCHATZ 1983)
Ökol.: euryök, silvicol, arboricol (WUNDERLE 1992)
Ernähr.: mikrophytophag bis panphytophag (ANDERSON 1975)
H.-Vorkom.: MMwG, Wa_ac, Wa_m, Ep_xe          N.-Vorkom.:    RuSS, HaTr, VeG, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe, V_f
ANHANG: Anhang-TabellenXIV
Carabodes rugosior BERLESE, 1916
= Carabodes femoralis (NICOLET, 1855) var. rugosior BERLESE, 1916
Bestimmung nach SELLNICK & FORSSLUND (1953: S.372, 386 f., Abb.11), BERNINI (1970: S.410 f., Taf. X: 1-4, XI: 1-2), 
GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.187, Abb.387)
Verbr.: Nord-, Mittel- und Osteuropa (SELLNICK & FORSSLUND 1953, GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975), 
eurosibirisch (SCHATZ 1983), boreo-alpin (BORCARD 1992)
Ökol.: hygrophil, silvicol
Ernähr.:  ? (mikrophytophag bis panphytophag)
Vorkom.: Wa_fe
T e c t o c e p h e i d a e   GRANDJEAN, 1953
Tectocepheus sarekensis TRÄGÅRDH, 1910
= Tectocepheus velatus (MICHAEL, 1880) var. sarekensis TRÄGÅRDH, 1910 sensu SELLNICK (1929), WILLMANN (1931) et auct..
Bestimmung nach KNÜLLE (1954: S.281 ff., Abb.1-5), SELLNICK (1960: S.93), NÜBEL-REIDELBACH (1994: S.3 ff.)
Verbr.: palaearktisch exkl. arktische und tropische Regionen (SCHATZ 1983), nach BORCARD (1992) kosmopolitisch
Ökol.: euryök, parthenogenetische Fortpflanzung möglich
Ernähr.: mikro- bis panphytophag (SCHATZ 1983)
H.-Vorkom.: RuSS, Wi_fr, Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    RuV, HaTr, VeG, MMwG, ZwBo, Wi_fe, Wa_xe, Ep_xe
Tectocepheus velatus (MICHAEL, 1880)
Bestimmung nach KNÜLLE (1954: S.286 ff., Abb.6-8), SELLNICK (1960: S.93), NÜBEL-REIDELBACH (1994: S.3 ff.)
Verbr.: Europa, Nordamerika, Neuseeland (SCHATZ 1983), nach BORCARD (1992) kosmopolitisch
Ökol.: euryöker Ubiquist, parthenogenetische Fortpflanzung möglich
Ernähr.:  mikrophytophag (RIHA 1951, KÜHNELT 1961, LUXTON 1972, ANDERSON 1975); nach SCHATZ (1983) panphytophag
H.-Vorkom.: KüV, RuV, RuSS, MMwG, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe, Wa_ac, Wa_m, Ep_xe   N.-Vorkom.: HaTr, VeG, ZwBo, Wa_xe, Ep_fe, V_f
O p p i o i d e a  BALOGH, 1961
A u t o g n e t i d a e   GRANDJEAN, 1960
Autogneta longilamellata (MICHAEL, 1885)
Bestimmung nach FORSSLUND (1947: S.113), SELLNICK (1960: S.115), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.225, Abb.529), 
WOAS (1986: S.42 ff., Abb.3-4)
Verbr.: Europa, Maghreb, Ostasien, Nordamerika (SCHATZ 1983)
Ökol.: silvicol, seltene Art
Ernähr.:   ? (panphytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    Wi_fr, Wa_fe, Ep_xe, V_f
O p p i i d a e   GRANDJEAN, 1954
Oppiella nova (OUDEMANS, 1902)
= Eremaeus novus OUDEMANS, 1902    =    Dameosoma corrugatum BERLESE, 1904    =    Dameosoma uliginosum WILLMANN, 1919   
= Dameosoma neerlandicum OUDEMANS sensu SELLNICK (1929)    =    Oppia neerlandica (OUDEMANS, 1900) sensu WILLMANN (1931)
Bestimmung nach SELLNICK (1960: S.118), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.211, Abb.470), WOAS (1986: S.211 ff., Abb.104-105)
Verbr.: kosmopolitisch exkl. Antarktis (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975, SCHATZ 1983)
Ökol.: euryöker Ubiquist
Ernähr.:  mikrophytophag (HARTENSTEIN 1962, LEBRUN 1970, LUXTON 1972, nach WOODRING [1963] auch nekrophag)
H.-Vorkom.: RuV, RuSS, VeG, MMwG, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    KüV, HaTr, Ep_fe, Ep_xe, V_f
Oppiella ornata (OUDEMANS, 1900)
= Dameosoma tricarinata PAOLI, 1908
Bestimmung nach SELLNICK (1960: S.116), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.220, Abb.511), WOAS (1986: S.188 ff., Abb.92-93)
Verbr.: Nord-, Mittel-, Südeuropa, , Nordamerika (SCHATZ 1983); außerdem Kaukasus (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975)
Ökol.: euryök, silvicol, nidicol: in Kleinsäugernestern
Ernähr.:  panphytophag (SCHATZ 1983)
H.-Vorkom.: Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    KüV, RuSS, HaTr, VeG, MMwG, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe, Ep_fe, Ep_xe, V_f
Oppiella subpectinata (OUDEMANS, 1900)
= Dameosoma clavipectinatum PAOLI, 1908
Bestimmung nach SELLNICK (1960: S.121), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.223, Abb.521), WOAS (1986: S.199 ff., Abb.98-99)
Verbr.: eurosibirisch: Europa, Kaukasus, Transkaukasus, Kasachstan, Sibirien, Nordamerika (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975, 
SCHATZ 1983, BORCARD 1992)
Ökol.: euryök
Ernähr.:  mikrophytophag (SCHUSTER 1956, LUXTON 1972)
H.-Vorkom.: Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    RuSS, MMwG, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Ep_fe
ANHANG: Anhang-Tabellen XV
S u c t o b e l b i d a e GRANDJEAN, 1954
Suctobelbella acutidens (FORSSLUND, 1941)
einschließlich Suctobelba acutidens (FORSSLUND, 1941) subsp. lobata STRENZKE, 1950
Bestimmung nach FORSSLUND (1941: S.391), STRENZKE (1950: S.342; 1951: S.151 ff., Abb.6-7), SELLNICK (1960: S.112 f.), 
GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.199, Abb.417-418c), WOAS (1986: S.130 ff., Abb.65-66), Abb.1 in BORCARD (1994a)
Verbr.: holarktisch (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975); Nord-, Mittel-, Südeuropa, Nordamerika (SCHATZ 1983, BORCARD  1994a)
Ökol.: euryök, hygrophil
Ernähr.:  ? (panphytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac          N.-Vorkom.:    KüV, RuV, RuSS, VeG, MMwG, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe, Wa_m, Ep_xe
Suctobelbella falcata (FORSSLUND, 1941)
Bestimmung nach FORSSLUND (1941: S.391), STRENZKE (1950: S.343; 1951: S.155 f., Abb.13), SELLNICK (1960: S.112), 
GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.202, Abb.436), WOAS (1986: S.101 ff., Abb.47-48)
Verbr.: Nord-, Mitteleuropa, Neuseeland (SCHATZ 1983, BORCARD 1994a)
Ökol.: hygrophil, silvicol, acidophil (?)
 Ernähr.:  ? (panphytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    MMwG, ZwBo, Wa_fe
Suctobelbella similis (FORSSLUND, 1941)
Bestimmung nach FORSSLUND (1941: S.390), STRENZKE (1950: S.342; 1951: S.151, Abb.5), SELLNICK (1960: S.112), 
GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.199, Abb.421a-b), WOAS (1986: S.114 ff., Abb.55-56)
Verbr.: Nord-, Mittel-, Südosteuropa (SCHATZ 1983)
Ökol.: euryök, in tieferen Bodenschichten
Ernähr.:  ? (panphytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    MMwG, ZwBo, Wa_fe
Suctobelbella subcornigera (FORSSLUND, 1941)
Bestimmung nach FORSSLUND (1941: S.394), STRENZKE (1950: S.343; 1951: S.155, Abb.12), SELLNICK (1960: S.114), 
GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.200, Abb.426), WOAS (1986: S.127 ff., Abb.63-64)
Verbr.: holarktisch (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975); Nord-, Mittel-, Südeuropa, Nordamerika, Neuseeland (SCHATZ 1983)
Ökol.: euryök
Ernähr.:  panphytophag (SCHATZ 1983)
H.-Vorkom.: RuSS, VeG, MMwG, ZwBo, Wi_fe, Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    KüV, Wi_fr, Wa_xe, Ep_fe, Ep_xe, V_f
Suctobelbella subtrigona (OUDEMANS, 1916)
= Xenillus subtrigonus OUDEMANS, 1916    =    Suctobelba intermedia WILLMANN, 1939
Nach WOAS (1986) ist der Artstatus von  Suctobelbella alloenasuta MORITZ, 1971, S. baloghi (FORSSLUND, 1958), S. forsslundi (STRENZKE,
1950), S. messneri MORITZ, 1971 und S. nasalis (FORSSLUND, 1941) fragwürdig; möglicherweise repräsentieren zumindest einige dieser europäi-
schen Arten Morphen von S. subtrigona mit einer beträchtlichen Größenvariabilität.
Bestimmung nach FORSSLUND (1941: S.394, Abb.10), STRENZKE (1950: S.341; 1951: S.161 f., Abb.18), SELLNICK (1960: S.114), 
MORITZ (1971: S.89, Abb.2, 3d-f), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.200, Abb.430), WOAS (1986: S.110 ff., Abb.53-54)
Verbr.: Nord-, Mittel-, Südosteuropa, evtl. palaearktisch (SCHATZ 1983)
Ökol.: euryök, silvicol, acidophil
Ernähr.:  panphytophag (SCHATZ 1983)
H.-Vorkom.: Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    RuSS, VeG, MMwG, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Ep_xe
Suctobelba trigona (MICHAEL, 1888)
= Notaspis trigona  MICHAEL, 1888 sensu FORSSLUND (1941) [ non Notaspis trigona  MICHAEL, 1888 sensu PAOLI (1908) ]
Bestimmung nach FORSSLUND (1941: S.385, Abb.1), STRENZKE (1950: S.341; 1951: S.148 f., Abb.1), SELLNICK (1960: S.111), 
MORITZ (1970: S.137 ff., Abb.1, 2), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.205, Abb.451), WOAS (1986: S.96 ff., Abb.44-46)
Verbr.: eurosibirisch: Ganz Europa, Westasien, Kaukasus (STRENZKE 1951, GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975, SCHATZ 1983)
Ökol.: muscicol
Ernähr.:  panphytophag (SCHATZ 1983)
H.-Vorkom.: Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    VeG, MMwG, ZwBo, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe, Ep_fe, V_f
P O R O N O T A
O r i b a t u l o i d e a   WOOLEY, 1956
O r i b a t u l i d a e   THOR, 1929
Oribatula tibialis (NICOLET, 1855)
Bestimmung nach WILLMANN (1931: S.155, Abb.225), SELLNICK (1960: S.72), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.256, Abb.592), 
WUNDERLE et al. (1990: S.16 ff., Abb.1-4)
Verbr.: kosmopolitisch (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975); holarktisch (SCHATZ 1983, BORCARD 1994b)
Ökol.: euryök, mesohygrophil, myrmecophil, auch in tieferen Bodenschichten
Ernähr.:  panphytophag (LUXTON 1972); nach VAN DER DRIFT (1951) und SCHUSTER (1956) mikrophytophag
H.-Vorkom.: RuSS, MMwG, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    KüV, RuV, VeG, ZwBo, Wa_fe, Ep_fe, Ep_xe, V_f
ANHANG: Anhang-TabellenXVI
Eporibatula rauschensis (SELLNICK, 1908)
Bestimmung nach WUNDERLE et al. (1990: S.25 ff., Abb.9-12)
Verbr.: Europa (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975); Mitteleuropa (SCHATZ 1983)
Ökol.: arboricol
Ernähr.:  ? (panphytophag)
Vorkom.: Wa_ac, Wa_m
S c h e l o r i b a t i d a e   THOR, 1929
Hemileius initialis (BERLESE, 1908)
= Scheloribates confundatus SELLNICK, 1928
Bestimmung nach WILLMANN (1931: S.159, Abb.235), VAN DER HAMMEN (1952: S.84, Abb.8b), GRANDJEAN (1953: 117 ff.), 
WUNDERLE et al. (1990: S.45 ff., Abb.28-31)
Verbr.: kosmopolitisch exkl. Antarktis (SCHATZ 1983)
Ökol.: euryök, myrmecophil
Ernähr.:  panphytophag (?) (LUXTON 1972, s.a. WOODRING 1963), nach SCHUSTER (1956) mikrophytophag
H.-Vorkom.: MMwG, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    KüV, HaTr, VeG, ZwBo, Wi_fr, Wa_fe, Wa_xe, Ep_fe, Ep_xe, V_f
Scheloribates pallidulus (C. L. KOCH, 1840) sensu WUNDERLE et al. (1990)
Bestimmung nach WUNDERLE et al. (1990: S.54, Abb.36-37)
Verbr.: Europa, Nord-, Südamerika (SCHATZ 1983)
Ökol.: mesohygrophil, myrmecophil
Ernähr.:  panphytophag (WALLWORK 1958, LUXTON 1972, WUNDERLE et al.1990; nach HARTENSTEIN (1962) microphytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    RuSS, HaTr, MMwG, Wi_fr, Wi_fe, Wa_fe, Ep_fe, Ep_xe
C e r a t o c e t o i d e a   BALOGH, 1961
C e r a t o z e t i d a e   JACOT, 1925
Edwardzetes edwardsi (NICOLET, 1855)
Bestimmung nach SELLNICK (1929: S.14, Abb.24), WILLMANN (1931: S.161, Abb.244), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.280, Abb.672a-c)
Verbr.: Nord-, West-, Mitteleuropa (SCHATZ 1983), ehem. UdSSR (?) (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975)
Ökol.: hygrophil , silvicol
Ernähr.: nach SCHATZ (1983) panphytophag
Vorkom.: MMwG, Wa_m
Fuscozetes setosus (C. L. KOCH, 1840)
Bestimmung nach SELLNICK (1929: S.11 f.), WILLMANN (1931: S.168, Abb.271), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.282, Abb.676a-c)
Verbr.: Westeuropa, Karpaten (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975); Mitteleuropa, Westasien, Nordamerika (SCHATZ 1983)
Ökol.: hygrophil, tyrphobiont, z.T. hochalpin
Ernähr.:  panphytophag, nekrophag, zoophag (REUTIMANN 1985)
H.-Vorkom.: MMwG, Wa_m          N.-Vorkom.:    Wa_ac
Melanozetes meridianus SELLNICK, 1928
Bestimmung nach SELLNICK (1929: S.24; ), WILLMANN (1931: S.167 f., Abb.268), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.280, Abb.668a-b)
Verbr.: palaearktisch (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975); Nord-, Mitteleuropa, Nordamerika (SCHATZ 1983)
Ökol.: mesophil, tyrphobiont
Ernähr.:  panphytophag (SCHATZ 1983)
Vorkom.: Wa_m
C h a m o b a t i d a e   THOR, 1938
Chamobates borealis TRÄGÅRDH, 1902
= Chamobates schützi (OUDEMANS, 1902) sensu WILLMANN (1931, Abb. 249a, non Abb. 249), STRENZKE (1952)
= Chamobates incisus VAN DER HAMMEN, 1952
Bestimmung nach VAN DER HAMMEN (1952: S.91 f.), SELLNICK (1960: S.67), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.314, Abb.786a-c), 
BECK & WOAS (1991: S.69 f., Abb.12)
Verbr.: holarktisch (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975); Europa, Nordamerika (SCHATZ 1983)
Ökol.: silvicol
Ernähr.:  mikrophytophag (SCHUSTER 1956, PANDE & BERTHET 1973)
H.-Vorkom.: Wa_fe, Wa_ac, Wa_m          N.-Vorkom.:    HaTr, VeG, MMwG, ZwBo, Wa_xe
ANHANG: Anhang-Tabellen XVII
Chamobates voigtsi (OUDEMANS, 1902)
Bestimmung nach WILLMANN (1931: S.162, Abb.247), SELLNICK (1960: S.67), GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.316, Abb.792a-c)
Verbr.: Nord-, Mittel-, Südosteuropa (SCHATZ 1983)
Ökol.: silvicol, Charakterart bodensaurer Wälder, myrmecophil
Ernähr.:  ? (mikrophytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac          N.-Vorkom.:    MMwG, Wa_m, V_f
P e l o p o i d e a   BALOGH, 1963
P e l o p i d a e   EWING, 1917
Eupelops torulosus (C. L. KOCH, 1840)
= Pelops duplex BERLESE, 1916
    [non Pelops torulosus C. L. KOCH, 1840 sensu WILLMANN (1931); non Phenopelops torulosus (C. L. KOCH, 1840) sensu SELLNICK (1960)]
Bestimmung nach GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.321 ff., Abb.804-808), BECK & WOAS (1991: S.71 ff., Abb.13-Wi_fr)
Verbr.: West-, Mittel-, Südeuropa (SCHATZ 1983), außerdem Sibirien (BORCARD 1996)
Ernähr.:  ? (panphytophag)
H.-Vorkom.: Wa_ac          N.-Vorkom.:    RuSS, MMwG, Wi_fr, Wa_fe, Wa_m, Ep_xe
O r i b a t e l l o i d e a  WOOLEY, 1956
O r i b a t e l l i d a e   JACOT, 1925
Oribatella berlesei MICHAEL, 1880
= Oribates calcaratus BERLESE, 1883
[ non Oribates calcaratus C. L. KOCH, 1836 ]
Bestimmung nach GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ (1975: S.332 ff., Abb.832), BERNINI (1977: 457 ff., Abb. 1-3, Taf. I: 1-4, Taf. II: 1-3)
Verbr.: Europa, Kaukasus (GHILJAROV & KRIVOLUTSKIJ 1975, SCHATZ 1983)
Ökol.: silvicol
Ernähr.:  ? (panphytophag, necrophag)
Vorkom.: VeG, Wa_m, V_f
ANHANG: Anhang-TabellenXVIII
ANHANG Tab. B: Artenspektrum der Mikroanneliden mit spezifischen Angaben zu Synonymen und der
relevanten Bestimmungsliteratur, zu morphologischen Besonderheiten, Art-Areal, Bodenmilieu, Lebens-
form-, Lebensstrategie- und Ernährungstyp.
Die Aufzählung der Gattungen erfolgt in alphabetischer Reihenfolge. Die ökologische Charakterisierung der Arten (Ökol.) mit
Informationen zum Vorkommensschwerpunkt (bzw. indikatorisch-numerischen Zeigerwerte) innerhalb der Gradienten Boden-
feuchte (BF) und Bodenazidität bzw. Kalkgehalt (BR), zum Lebensformtyp, zu autökologisch relevanten Humusformen (H-Typ)
und zu ausgewählten Aspekten der Lebensstrategie (S-Typ) erfolgt in Anlehnung an GRAEFE & SCHMELZ (1999). Die Angaben zu
belegten artspezifischen Ernährungsweise entstammen GRAEFE (1992, zit. in RÖMBKE et al. 1997) und BELOTTI (1993). Hierbei
wird zwischen Bakterienrasenweidern (= bakteriophag), Pilzhyphenweidern (= mycetophag), vorwiegend primärzersetzenden
Bestandesabfallfressern (= makrophytophag) und Fressern vorzersetzten Substrates (= saprokoprophag) unterschieden. Fehlende
oder ungenügende Belege zu einzelnen Rubriken sind mit einem [?] gekennzeichnet. Die Quellen zur geographischen
Verbreitung (Verbr.) werden explizit aufgeführt, wobei kein Vollständigkeitsanspruch erhoben wird.
Indikatorwert Bodenfeuchte  (BF)
5 besonders in frischen Böden; in nassen Böden fehlend
7 vor allem in gut durchfeuchteten, jedoch nicht in nassen Böden
9 vorwiegend in nassen, schlecht belüfteten Böden
Indikatorwert Bodenreaktion  (BR)
1 in stark sauren Böden; nie in neutralen oder alkalischen Böden
3   vor allem in sauren Böden; bisweilen bis in den neutralen Bereich
5 in leicht sauren Böden; selten auch in stärker sauren oder
neutralen Habitaten
7 in leicht sauren bis leicht alkalischen Böden; nie in stark 
sauren Böden
x indifferentes oder ungeklärtes Verhalten
Lebensstrategie-Status  (S-Typ)
r im r-K-Kontinuum eher r-selektierter Opportunist
K im r-K-Kontinuum eher K-selektierte, persistente Art
s  an Säurestreß angepaßte, streßtolerante Art
f. Art mit ungeschlechtlicher Vermehrung über Fragmentation
Lebensformtyp, vorwiegendes Habitat  (H-Typ)
L Streubewohner (hauptsächlich im L-Horizont)
Of Bewohner des Vermoderungs-Horizontes (Of-Horizont)
Oh  Bewohner des Humusstoff-Horizontes (Oh – Horizont)
Ah  Mineralbodenbewohner (hauptsächlich im Ah-Horizont)
MU  Vorkommensschwerpunkt im L- und F-Mull
MOM  Vorkommensschwerpunkt im mullartigen Moder
MO  Vorkommensschwerpunkt im typischen Moder
RO  Vorkommensschwerpunkt im Rohhumus
P O L Y C H A E T A
  ? systematische Stellung bisher vollkommen unklar (ROTA 1998); nach PIŽL & CHALUPSKÝ (1984) vermutlich 
eine neue Familie innerhalb der – taxonomisch künstlichen – Gruppe der „Polychaeta Sedentaria“
H r a b e i e l l a    PIŽL & CHALUPSKÝ, 1984
Hrabeiella periglandulata  PIŽL & CHALUPSKÝ, 1984
Bestimmung nach PIŽL & CHALUPSKÝ (1984: S.291 ff., Abb.1-2a-d), JANS & RÖMBKE (1989: 158 ff., Abb. 1-4),
ROTA (1998: S. 75 ff., Abb. 6-12, 15-16)
Verbr.: unsicher; wahrscheinlich weite Bereiche Europas (SCHOCH-BÖSKEN 1989, GRAEFE zit. in JANS & RÖMBKE 1989)
Ökol.: BF   5       BR   6       S-Typ   s       H-Typ   Ah / MU – MO;  keine starke Bindung an best. Biotoptypen (JANS & RÖMBKE 1989)
O L I G O C H A E T A
E n c h y t r a e i d a e (1)
A c h a e t a   VEJDOVSKÝ, 1877
Achaeta camerani (COGNETTI, 1899)
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959: S.46 ff., Abb.31), GRAEFE (1980: S.36 ff., Abb.4-6, 8), KASPRZAK (1981: Tab.1),
CHALUPSKÝ (1992: S.139 f., Abb.6A-D)
Verbr.: in Europa weit verbreitet (CHALUPSKÝ 1992)
Ökol.: BF   5         BR   3         S-Typ   s         H-Typ   Oh - Ah / MOM – RO Ernähr.: mycetophag
Achaeta danica NIELSEN & CHRISTENSEN, 1959
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959: S.50, Abb.44-45), KASPRZAK (1981: Tab.1)
Verbr.:  ?   (Mitteleuropa)
Ökol.: BF   5         BR   3         S-Typ   s         H-Typ   Of - Ah / MO Ernähr.: makrophytophag
C o g n e t t i a   NIELSEN & CHRISTENSEN, 1959
Cognettia glandulosa  (MICHAELSEN, 1888)
=    Pachydrilus sphagnetorum var. glandulosus  MICHAELSEN, 1888    
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959: S.43, Abb.30)
Verbr.: paläarktisch (NIELSEN & CHRISTENSEN 1959, NURMINEN 1967, 1970a, 1973a, b, 1980)
Ökol.: BF   9         BR   7         S-Typ   K / f         H-Typ   L - Of / MU - MOM Ernähr.: ? (bacterio-, makrophytophag)
(1)   Das Taxon „Enchytraeidae“ ist nach Ergebnissen einer phylogeneti-
schen Studie von CHRISTENSEN (mündl. Mitt. 1998) wahrscheinlich pa-
raphyletischer Natur. Hiernach wäre die Gattung Propappus den Mi-
krodriliden (vermutlich den Tubificidae) zuzurechnen, während alle üb-
rigen Gattungen den Megadriliden (mutmaßlich den Lumbricidae) nahe-
ANHANG: Anhang-Tabellen XIX
Cognettia sphagnetorum (VEJDOVSKÝ, 1877)
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959: S.42, Abb.28-29), RÖMBKE (1989: 60 f.; Abb. 3a-f), CHALUPSKÝ (1992: S.142, Abb.10A-C)
Verbr.: holarktisch (ROTA 1995)
Ökol.: BF   x         BR   2         S-Typ   s / f         H-Typ   L - Of / MOM - RO Ernähr.: bacterio-, makrophytophag
E n c h y t r o n i a   NIELSEN & CHRISTENSEN, 1959
Enchytronia parva NIELSEN & CHRISTENSEN, 1959
=    Marionina diverticulata NURMINEN, 1970
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959: S.52, Abb.35-39), NURMINEN (1970b: 379 f., Abb.7-8), ROTA (1994: 245 f.)
Verbr.: Europa inkl. Westanatolien (ROTA 1995)
Ökol.: BF   5         BR   6         S-Typ   s         H-Typ   Ah / MOM - RO Ernähr.: bakteriophag
F r i d e r i c i a MICHAELSEN, 1889
Fridericia c.f. gracilis V. BÜLOW, 1957
Adulte Exemplare (insgesamt 73), die ausschließlich von der Versuchsanlage [LUG] stammten, maßen zwischen 10,3 und 12,4 cm und
stimmten mit der Artbeschreibung von Fridericia gracilis nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959) weitgehend überein. Die Formel der präclitella-
ren Borstenbündel (4 : 4), welche MELLIN (1988) als sicheres Abgrenzungskriterium anführt, war hochkonstant. Die diagnostische Prüfung le-
bender Exemplare durch Herrn Dr. W. JANS führte ebenfalls zu dieser Art. Die clitellaren Hautdrüsen waren allerdings stets undeutlich ver-
schwommen und die stets 6 Ampullendivertikel der Spermatheka nur andeutungsweise rückwärts geneigt. Vorbehalte hinsichtlich einer eindeuti-
gen Artzuordnung bestanden jedoch insbesondere hinsichtlich des Aciditätsmilieus und der vorherrschenden Humusform im Untersuchungsge-
biet, welche von den diesbezüglich bekannten autökologischen Ansprüchen der Art deutlich abweicht (vgl. GRAEFE 1999). Aufgrunddessen ist
nicht ausgeschlossen, daß hier möglicherweise eine bisher unbeschriebene, sehr nah verwandte Spezies vorlag, weshalb die Form im folgenden
als Fridericia c.f. gracilis angeführt wird.
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959: S.87 f., Abb.85-86), MELLIN (1988: 99 f.)
Verbr.: Mitteleuropa (NIELSEN & CHRISTENSEN 1959)
Ökol.: BF   5         BR   7         S-Typ   K         H-Typ   Ah / MU Ernähr.: ?
Fridericia ratzeli (EISEN, 1872)  sensu NIELSEN & CHRISTENSEN, 1959
=    Neoenchytraeus durus  EISEN, 1878    =    Fridericia dura  UDE, 1929
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959: S.86 f., Abb.84), CHALUPSKÝ (1992: S.144 f., Abb.14B),
Verbr.: holarktisch inkl. Algerien und Westanatolien (ROTA 1994, 1995)
Ökol.: BF   x         BR   7         S-Typ   K         H-Typ   Ah / MU Ernähr.: ?  (saprokoprophag)
M a r i o n i n a   MICHAELSEN, 1889
Marionina clavata  NIELSEN & CHRISTENSEN, 1961
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1961: S.21 f., Abb.19-20), RÖMBKE (1989: 61 f.; Abb. 5), ROTA (1995: 222 ff., Tab. VII)
Verbr.: Mittel- (incl. Großbritannien) und Südwesteuropa bis Italien (Toskana) und spanische Pyrenäen (ROTA 1995)
Ökol.: BF   5         BR   1         S-Typ   s         H-Typ   Of  - Oh / MO - RO Ernähr.: mycetophag
M e s e n c h y t r a e u s EISEN, 1878
Mesenchytraeus glandulosus  (LEVINSEN, 1884)
=    Mesenchytraeus fenestratus MICHAELSEN, 1889    =    Mesenchytraeus gaudens COGNETTI, 1903 var. glandulosus ISSEL, 1905
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1961: S.34, Abb.3), RÖMBKE (1989: 60 f.; Abb. 4a-e)
Verbr.:  Mitteleuropa inkl. Südskandinavien und Großbritannien (RÖMBKE 1992), Südeuropa (ROTA 1995); vermutlich weiter nach
Norden (NURMINEN 1973b) und Osten (RÖMBKE 1989) verbreitet, jedoch bisher nur unsichere Nachweise
Ökol.: BF   5         BR   5         S-Typ   s         H-Typ   L / MU – MO Ernähr.: bacterio-, makrophyto-, saprokoprophag
Mesenchytraeus beumeri  (MICHAELSEN, 1886)
=    Mesenchytraeus rhabdogenus ISSEL, 1905    =    Mesenchytraeus valvifer BACKLUND, 1946
Von dieser Art wurde im gesamten Untersuchungszeitraum nur ein einziges geschlechtsreifes Exemplar auf der Sukzessionsparzelle [Sz] ge-
funden. Das Tier stimmte in allen Einzelheiten mit der Beschreibung von NIELSEN & CHRISTENSEN (1959) überein und wies in fixierter Form
eine Länge von 21,6 mm auf (Segmentzahl: 58). Aufgrund experimenteller Expositionsversuche mit in Pflanzgefäßen eingetopften Buchensetz-
lingen, die vom botanischen Teil des Verbundprojektes „ERZ“ auf einem kleinen Teilbereich der Parzelle durchgeführt wurden, ist nicht auszu-
schließen, daß auf der Versuchsanlage [LUG] keine etablierte Population von Mesenchytraeus beumeri ansässig war, sondern die Art zufällig
eingeschleppt wurde und aufgrund der Milieuverhältnisse zunächst überlebte.
Bestimmung nach NIELSEN & CHRISTENSEN (1959: S.37, Abb.13-14)
Verbr.: Europa (NIELSEN & CHRISTENSEN 1959, ROTA 1995), Sibirien ( ? = M. affinis MICH., 1901; NURMINEN 1973b)
Ökol.: BF   9         BR   x         S-Typ   K         H-Typ   ? Ernähr.: ?
O c o n n o r e l l a ROTA, 1995
Oconnorella cambrensis   (O’CONNOR, 1963)
Bestimmung nach O’CONNOR  (1963a: S.761 ff., Abb.1-8), RÖMBKE (1989: 60 f.; Abb. 7a-d), CHALUPSKÝ (1992: S.145 f.),
ROTA (1995: 225 ff., Tab. VII),
Verbr.: Mitteleuropa incl. Großbritannien (RÖMBKE 1992)
Ökol.: BF   5         BR   4         S-Typ   s         H-Typ   Of - Ah / MOM – MO Ernähr.: mycetophag
ANHANG: Anhang-TabellenXX
ANHANG Tab. C: Artenspektrum der Lumbriciden mit spezifischen Angaben zu Synonymen, Art-Areal,
Bodenmilieu, Lebensform- und Lebensstrategietyp sowie dem regionalen Durchschnittsgewicht.
Die Aufzählung der Gattungen erfolgt in alphabetischer Reihenfolge. Angaben zur geographischen Verbreitung (Verbr.)
entstammen vorwiegend ZISCI (1965). Die unter (Ökol.) aufgeführte Kennzeichnung des Lebensformtyps und des Hauptvor-
kommens im Humusform-Kontinuum gehen auf die Arbeit von BOUCHÉ (1972) zurück. Eine Art gilt hierbei als eubiotisch, wenn
ihr Vorkommensschwerpunkt in Böden mit einem C/N-Verhältnis < 13 liegt; eine mesobiotische Art bevorzugt Humus-
formationen mit C/N-Werten > 13. Informationen zum Verhalten gegenüber der Bodenreaktion wurden von SATCHELL (1955,
1983) und ZISCI (1965) übernommen. Die Einordnung der artspezifischen Lebensstrategie in das r-K-Kontinuum erfolgte nach
verfügbaren Angaben von KÜHLE (1986). Die Angabe des Lebendgewichts (LM) bezieht sich auf die über Wägung ermittelte,
gerundete Durchschnittsmasse ausgehungerter adulter Exemplare (vgl. Kap. 3.5.3).
O L I G O C H A E T A
L u m b r i c i d a e RAFINISQUE-SCHMALZ, 1815
D e n d r o b a e n a   EISEN, 1874
Dendrobaena octaedra (SAVIGNY, 1826)
=    Enterion octaedrum SAVIGNY, 1826
Verbr.: Ganz Europa, oft auch auf andere Erdteile verschleppt (ZISCI 1965)
Ökol.: epigäisch, mesobiotisch, säuretolerant LM: 115 mg  (n =  57);  TM: 20,9 mg
Dendrobaena illyrica hintzei (MICHAELSEN, 1907)
=    Helodrilus (D.) illyricus COGNETTI var. nov. Hintzei
Verbr.:  in Mitteleuropa bis Slowakei und Italien verbreitet (ZISCI 1965); Subspezies im Böhmerwald und Erzgebirge (BÖSENER 1964a)
Ökol.: epigäisch, mesobiotisch, sehr säuretolerant LM: 147 mg  (n =  9);  TM: 26,8 mg
D e n d r o d r i l u s   OMODEO, 1956
Dendrodrilus rubidus rubidus (SAVIGNY, 1826)
=    Enterion rubidum SAVIGNY, 1826    =    Dendrobaena rubida  (SAVIGNY, 1826), f. typica
Verbr.: Ganz Europa, oft auch auf andere Erdteile verschleppt (ZISCI 1965)
Ökol.: epigäisch, mesobiotisch, säuretolerant, r-selektierter Opportunist LM: 137 mg  (n =  19);  TM: 24,9 mg
L u m b r i c u s   LINNAEUS, 1758
Lumbricus rubellus HOFFMEISTER, 1843
Verbr.: Ganz Europa, häufig auch auf andere Erdteile verschleppt (ZISCI 1965) LM: 509 mg  (n =  6);  TM: 92,6 mg
Ökol.: epigäisch (Juvenile) bis anözisch (Adulte), eu- bis mesobiotisch, breites Säuretoleranzspektrum, eher r-selektierter Opportunist
ANHANG: Anhang-Tabellen XXI
ANHANG Tab. D: Bei den Biomassekalkulationen berücksichtigte Lebendgewichte adulter (ad.) und
juveniler ( juv.; Tritonymphe) „Durchschnitts-Individuen“ der relevanten Oribatidenarten. Die Quellen-
angaben verweisen auf von den jeweiligen Autoren übernommene, auf Direktwägungen einzelner Indivi-
duen (1), Gruppen artgleicher Individuen (2) oder einzelner, hinsichtlich Körperproportionen und –größe
vergleichbarer Individuen einer nah verwandten Referenzart (3) (Ref.) beruhenden Durchschnittswerten der
Lebendmassen. Für die auf der Grundlage von Längen-Massen-Relationen errechneten Lebendgewichte
(4) sind die Durchschnittsmaße (Länge × Breite; auf 5 m gerundet) der entsprechenden Art und die
Anzahl der vermessenen Exemplare (n) angegeben.
Familie Art
 Lebendgewicht
   [ g]   (Methode)
Autoren / Bemerkungen
Durchschnittsmaße (L × B)
Hypochthoniidae Hypochthonius rufulus ad.    22,0         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
juv.    14,5         (1) LUXTON (1975)
Nothridae Nothrus c.f. parvus ad.    42,7         (4) Durchschnittsmaße: 690 × 350 m  (n = 2)
Nothrus silvestris ad.    47,0         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
juv.    30,0         (1) WEBB (1969)
Camisiidae Camisia biurus ad.  116,3         (4) Durchschnittsmaße: 990 × 470 m  (n = 15)
juv.    44,2         (4) Durchschnittsmaße: 710 × 340 m  (n = 9)
Heminothrus longisetosus ad.    39,5         (4) Durchschnittsmaße: 665 × 350 m  (n = 15)
juv.    21,5         (4) Durchschnittsmaße: 540 × 285 m  (n = 6)
Plathynothrus peltifer ad.    62,9         (1) BERTHET (1963, 1964), LEBRUN (1965)
juv.    32,5         (4) Durchschnittsmaße: 620 × 330 m  (n = 5)
Nanhermanniidae Nanhermannia elegantula ad.    18,0         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
juv.    13,0         (4) Durchschnittsmaße: 480 × 210 m  (n = 2)
Nanhermannia nana ad.    17,2         (2) BLOCK (1966)
juv.    13,9         (4) Durchschnittsmaße: 490 × 215 m  (n = 15)
Damaeidae Hypodamaeus gracilipes ad.  143,6         (4) Durchschnittsmaße: 980 × 600 m  (n = 15)
juv.    63,5         (4) Durchschnittsmaße: 750 × 460 m  (n = 15)
Belbidae Belba pseudocorynopus ad.    57,8         (4) Durchschnittsmaße: 690 × 470 m  (n = 15)
juv.    30,9         (4) Durchschnittsmaße: 560 × 385 m  (n = 11)
Metabelba montana ad.    19,8         (4) Durchschnittsmaße: 620 × 260 m  (n = 15)
juv.    12,1         (4) Durchschnittsmaße: 530 × 220 m  (n = 4)
Cepheidae Cepheus dentatus ad.    80,1         (4) Durchschnittsmaße: 730 × 550 m  (n = 15)
Emeraeidae Emeraeus c.f. hepaticus ad.    35,0         (3) LEBRUN (1971); Ref.: Emeraeus silvestris
Astegistidae Cultroribula bicultrata ad.      1,7         (4) Durchschnittsmaße: 235 × 140 m  (n = 15)
Carabodidae Carabodes labyrinthicus ad.    43,0         (1) LEBRUN (1965)
Carabodes rugosior ad.    40,7         (3) LEBRUN (1971); Ref.: Carabodes femoralis
Tectocepheidae Tectocepheus sarekensis ad.      4,9         (4) Durchschnittsmaße: 330 × 195 m  (n = 15)
Tectocepheus velatus ad.      4,2         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
Tectocepheus sp. juv.      2,1         (4) Durchschnittsmaße: 250 × 150 m  (n = 15)
Suctobelbidae Suctobelba trigona ad.      1,9         (4) Durchschnittsmaße: 245 × 140 m  (n = 6)
Suctobelbella  acutidens ad.      1,1         (4) Durchschnittsmaße: 215 × 115 m  (n = 2)
Suctobelbella falcata ad.      1,5         (4) Durchschnittsmaße: 230 × 130 m  (n = 15)
Suctobelbella similis ad.      2,4         (4) Durchschnittsmaße: 270 × 150 m  (n = 15)
Suctobelbella subcornigera ad.      1,3         (4) Durchschnittsmaße: 210 × 130 m  (n = 15)
Suctobelbella subtrigona ad.      1,3         (1) BERTHET (1963, 1964a)
Oppiidae Oppiella nova ad.      1,7         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
Oppiella ornata ad.      2,2         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
Oppiella subpectinata ad.      3,2         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
Autognetidae Autogneta longilamellata ad.      4,8         (4) Durchschnittsmaße: 335 × 190 m  (n = 5)
Oribatulidae Oribatula tibialis ad.    15,0         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
Eporibatula rauschenensis ad.      4,3         (4) Maße: 350 × 170 m  (n = 1)
Scheloribatidae Hemileius initialis ad.    21,0         (1) LUXTON (1975)
Hemileius initialis juv.    14,0         (4) Durchschnittsmaße: 450 × 285 m (n = 15)
Scheloribates pallidulus ad.      9,4         (4) Durchschnittsmaße: 420 × 235 m (n = 15)
Ceratozetidae Melanozetes meridianus ad.    37,2         (4) Durchschnittsmaße: 600 × 405 m (n = 15)
juv.    17,8         (4) Durchschnittsmaße: 470 × 320 m (n = 15)
Edwardzetes edwardsii ad.    59,7         (4) Durchschnittsmaße: 720 × 460 m (n = 12)
Fuscozetes setosus ad.    47,1         (4) Durchschnittsmaße: 660 × 430 m (n = 15)
Chamobatidae Chamobates borealis ad.      6,6         (1) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965)
Chamobates voigtsi ad.    10,5         (4) Durchschnittsmaße: 370 × 285 m (n = 15)
Chamobates sp. juv.      3,5         (4) Durchschnittsmaße: 280 × 185 m (n = 15)
ANHANG: Anhang-TabellenXXII
ANHANG Tab. D (Fortsetzung)
Familie Art
 Lebendgewicht
   [ g]   (Methode)
Autoren / Bemerkungen
Durchschnittsmaße (L × B)
Pelopidae Eupelops torulosus ad.    75,1         (4) Durchschnittsmaße: 700 × 550 m (n = 9)
juv.    44,0         (4) Durchschnittsmaße: 590 × 460 m (n = 11)
Oribatellidae Oribatella berlesei ad.    20,7         (4) Durchschnittsmaße: 495 × 335 m (n = 3)
Phthiracaridae Steganacarus spinosus ad.    22,0         (1) LUXTON (1975): w = 26 g, m = 13 g (s. Text)
juv.    14,0         (4) Schätzung anhand der Durchschnittsmaße
Phthiracarus piger ad.  162,1         (1) BERTHET (1964a)
Euphthiracaridae Euphthiracarus monodactylus ad.    57,0         (3) BERTHET (1963, 1964a), LEBRUN (1965);
Ref.: Rhysotritia ardua
ANHANG Tab. E: Durchschnittliche Körperlängen (L) juveniler und adulter Individuen der auf den
untersuchten Parzellen vorgefundenen Enchytraeenarten und hieraus nach Regressionsgleichungen von
ABRAHAMSEN (1973a; vgl. Kap. 3.5.2) errechnete Lebend- bzw. Trockenmassen. Die für das „Durch-
schnitts-Individuum“ einer Art angegebene Lebend- bzw. Trockenmasse setzt sich zu 70 % aus dem
Berechnungsergebnis für das durchschnittliche Gewicht der Juvenilen und zu 30 % aus dem für das
durchschnittliche Adultgewicht zusammen. Die Umrechnung auf die angegebene Trockenmasse erfolgte
durch Multiplikation der Lebendmasse mit dem Faktor 0,149 (nach AXELSSON et al. 1984).
L   juvenil L   adult Lebendmasse Trockenmasse
Art      [ x mm] n      [ x mm] n  [ x g / Ind.]  [ x g / Ind.]
Achaeta danica 6,1 25 10,7 25                178               26,5
Achaeta camerani 4,4 25 8,8 25                118               17,6
Cognettia sphagnetorum 5,9 (1) 14,7 25                273               40,7
Cognettia glandulosa 5,9 (1)
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15,4 25                286               42,6
Enchytronia parva 2,2 4 3,0 14                  23                 3,4
Fridericia c.f. gracilis (2) 11,0 10                793 (2)             118,2 (2)
Fridericia ratzeli 11,1 5 21,2 13              2380             354,6
Marionina clavata 2,6 35 3,8 25                  33                 4,9
Oconnorella cambrensis 5,2 25 7,9 25                136               20,2
Mesenchytraeus glandulosus 9,7 17 15,8 21              1437             214,1
Mesenchytraeus beumeri (2) 21,6 1              5265 (2)             784,5
(1) Jungtierfragmente von Cognettia sphagnetorum und C. glandulosa waren nicht unterscheidbar
(2) keine eindeutig zuzuordnenden Jungtiere vorgefunden, deshalb ausschließlicher Bezug auf adulte Individuen
ANHANG Tab. F: Anhand von Wägungsergebnissen kalkulierte Mittelwerte von Lebendmassen juveni-
ler (juv.) und adulter (ad.) Individuen der auf den untersuchten Parzellen vorgefundenen Lumbriciden
arten und hieraus durch Multiplikation mit dem Umrechnungsfaktor 0,182 errechneten Trockenmassen
(nach AXELSSON et al. 1984).
n =  Anzahl gewogener und zur Durchschnittsberechnung herangezogener Exemplare
Art
Lebendmasse
[ x mg / Ind.]
Trockenmasse
[ x mg / Ind.] n
Dendrodrilus rubidus ad. 137 25 19
Dendrobaena octaedra ad. 115 21 57
Dendrobaena illyrica ad. 148 27 9
Dendrobaena sp. juv. 66 12 323
Lumbricus rubellus ad. 475 86 2
Lumbricus sp. juv. 210 38 5
